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“Em realidade, nós nada mais somos que a materialização 
 de uma impossibilidade estatística.” 
 
 Wagner Westphalen Pieper. 
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A avaliação da qualidade ambiental de ecossistemas aquáticos pode ser realizada 
através da análise de parâmetros físico-químicos ou de parâmetros biológicos. Com 
intuito de avaliar a variabilidade espacial de dois índices bióticos bênticos, foram 
realizadas amostragens no sublitoral de quatro estuários (Baía de Trapandé, Baía 
das Laranjeiras, Baía de Guaratuba e Baía da Babitonga) na costa sudeste e sul do 
Brasil nos anos de 2006 e 2007. O objetivo deste estudo foi verificar a variabilidade 
dos índices AMBI, M-AMBI e complementarmente a diversidade de Shannon e o 
parâmetro da riqueza, frente aos padrões de distribuição dos descritores orgânicos 
(concentrações totais de fósforo, nitrogênio, carbono orgânico e, em especial, o teor 
de matéria orgânica) e granulométricos do sedimento. Os resultados dos índices 
bióticos demonstraram alta variabilidade entre as classificações de condição 
ambiental. A análise espacial possibilitou visualizar a correspondência entre os 
índices bióticos e as concentrações da matéria orgânica. Por outro lado, a maioria 
dos resultados das análises de redundância (RDA) entre variáveis bióticas e 
abióticas não sustentaram tal associação dos índices com a matéria orgânica, 
demonstrando que as concentrações desta variável tiveram papel secundário no 
padrão de respostas dos índices. Os efeitos impostos pelo gradiente de energia 
ambiental dos estuários foram os principais agentes condicionantes na variabilidade 
dos resultados apontados pelos índices. O índice AMBI foi particularmente afetado 
por zonas de máxima turbidez e acusou alterações em locais com altas 
concentrações de carbono orgânico total, o índice M-AMBI teve suas respostas (pelo 
efeito ponderado ao índice de Shannon e a riqueza) mais sensivelmente associadas 
ao hidrodinamismo dos estuários. Apesar das diferenças entre às respostas do 
índices e suas limitações, uma avaliação mais atenta deste conjunto de resultados 
sugerem que estes índices podem auxiliar, em conjunto com a abordagem espacial 
e multivariada, a identificação de ambientes perturbados ou naturalmente 
estressados, todavia, sem apresentar ainda resultados que representem 
fidedignamente o grau de condição ou qualidade ambiental. 
 












The environmental condition of aquatic ecosystems can be evaluated through 
analysis of physico-chemical or biological parameters. In order to assess the spatial 
variability of two benthic biotic indices, sublittoral samples were taken in four 
estuaries (Trapandé Bay, Laranjeiras Bay, Guaratuba Bay and Babitonga Bay) in 
southeastern and southern Brazil in 2006 and 2007. The main goal of this study was 
to investigate the variability of AMBI and M-AMBI indices, Shannon diversity and 
species richness. Moreover these indicators were compared to the distribution 
patterns of organic descriptors (concentrations of total phosphorus, nitrogen, organic 
carbon and, particularly, the organic matter content) and sediment grain size. The 
results of the biotic indexes showed a high variability among classifications of 
environmental condition. The spatial analysis allowed the visualization of 
relationships between the biotic indices and organic matter content. However, most 
of the results of redundancy analysis (RDA) among biotic and abiotic variables did 
not demonstrate this relationship, showing that the organic matter content had a 
secondary role in the response pattern of the indices. The effects imposed by 
environmental energy gradient of the estuaries were the most important factor 
determining the spatial variability of the biotic indices. The AMBI index was 
particularly affected by turbidity maximum zones and indicated changes in locations 
with high concentrations of total organic carbon. The M-AMBI index (weighted by the 
effect the Shannon index and richness) were significantly associated with the 
hydrodynamics of estuaries. Despite the differences between the responses of the 
indices and their limitations, a more careful assessment of this set of results suggest 
that these indices can help, together with the spatial approach and multivariate 
analysis, identification of disturbed environments or naturally stressed, but still no 
show results that faithfully represent the degree of environmental condition or quality. 
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1  INTRODUÇÃO 
 
 
A avaliação da qualidade ambiental de ecossistemas aquáticos pode ser 
realizada através da análise de parâmetros físico-químicos ou de parâmetros 
biológicos (DÍAZ et al., 2004). Uma série de técnicas numéricas vem sendo 
desenvolvidas para avaliação do estresse ambiental a partir de indicadores 
macrobênticos (ELLIOT, 1994). Estas técnicas podem ser agrupadas em índices de 
diversidade, índices bióticos, espécies indicadoras, representação gráfica e análises 
multivariadas.  
Os parâmetros biológicos apresentam a vantagem de fornecer informações 
sobre a qualidade da água em períodos mais longos, principalmente se forem 
considerados os organismos sésseis, que refletem melhor a condição ecológica 
geral do corpo d'água (HALE & HELTSHE, 2008). Utilizando os parâmetros 
biológicos, três tipos de índices são comumente aplicados na avaliação do impacto 
ambiental em comunidades aquáticas: índices bióticos, índices de diversidade e 
índices de comparação da comunidade (DAUVIN, 2007). Os índices bióticos 
estabelecem a alteração em termos da tolerância ou sensibilidade relativa dos 
organismos presentes a uma dada situação de poluição; os índices de diversidade 
avaliam os efeitos da poluição em termos de estrutura da comunidade; os índices de 
comparação da comunidade (também denominados índices de similaridade) 
detectam os efeitos de poluentes sobre a composição da comunidade (McKENZIE et 
al., 1992).  
O primeiro índice biótico surgiu no início do século passado, na Alemanha 
(KOLKWITZ & MARSSON, 1908), e foi baseado no conceito de saprobidade, o qual 
indica a dependência de um organismo da decomposição de substâncias orgânicas 
como fonte de alimento (METCALFE, 1989). Este índice de saprobidade representou 
o primeiro esforço de categorização do estado de integridade dos corpos d’água 
com base na sua biota, fundamentado na presença relativa de microorganismos 
indicadores (bactérias, algas e protozoários). 
Os índices bióticos partem do pressuposto de que diferentes organismos 





ambientada a condições de poluição for encontrado em uma determinada área, 
então esta área terá uma probabilidade maior de estar contaminada. As espécies do 
macrobentos são propícias para estimar as condições ambientais devido à sua 
diversidade de tolerância fisiológica e estratégias de vida com ciclos relativamente 
longos e pouca mobilidade (PEARSON & ROSENBERG, 1978; DAUER et al., 2000; 
DAUER et al. , 2008). Em geral, a resposta esperada dos índices bióticos bênticos à 
poluição orgânica seria a redução do número de espécies sensíveis e o aumento do 
número de espécies tolerantes (TRANNUM et al., 2006). 
 
O macrobentos tem sido extensivamente usado na análise da qualidade 
ambiental marinha. Várias diretivas do governo da União Européia sugerem a 
utilização de organismos bênticos na avaliação de impacto ambiental causado por 
poluição orgânica. Entre estas diretivas, a WFD (Water Framework Directive – 
European Commission, 2000) foi a mais influente, incluindo entre as suas diretrizes 
a necessidade do estabelecimento de índices bióticos bênticos para apontar, 
detectar e quantificar as alterações induzidas no ecossistema, através de uma 
classificação de escore de qualidade ecológica em cinco categorias (alta, boa, 
moderada, pobre e má). 
 
Diversos índices bióticos foram desde então propostos para avaliar e 
classificar a qualidade ecológica a partir de comunidades bênticas em estuários e 
águas costeiras, como AMBI (BORJA et al., 2000), BENTIX (SIMBOURA & 
ZENETOS, 2002) e M-AMBI (MUXIKA, 2006). A facilidade de aplicação e 
interpretação para avaliação da qualidade ecológica é a principal vantagem para 
utilização destes índices (WEISBERG et al., 2008). Apesar do surgimento de outros 
índices fora da Europa (ENGLE et al.,1994; WEISBERG et al.,1997; VAN DOLAH et 
al.,1999), os mais utilizados e estudados no mundo ainda são aqueles derivados  da 
diretiva européia WFD.  
 
Pearson & Rosenberg (1978) estabeleceram as bases teóricas para o 
estudo dos efeitos do enriquecimento orgânico sobre as comunidades bênticas, 





usada como parâmetro de detecção deste tipo de impacto. Esta premissa foi à base 
do desenvolvimento de vários índices bióticos bênticos. O método seria em teoria 
difícil de aplicar devido à falta de critérios objetivos para determinar o nível a partir 
do qual uma comunidade deveria ser dominada por uma espécie indicadora para 
confirmar se existe perturbação de fato (DALLAS, 2004), daí a importância de testar 
a eficiência de diferentes índices. A comparação entre os índices e a tentativa de 
relacioná-los com os descritores de enriquecimento orgânico precede a aplicação de 
abordagens estatísticas múltiplas (QUINN & KEOUGH, 2002), principalmente devido 
à falta de concordância sobre esta parametrização da comunidade, seja devido à 
inadequação dos métodos de classificação das espécies quanto ao grau de 
sensibilidade à poluição ou pela falta de concordância de resposta entre os 
diferentes índices em diferentes áreas. 
 
A utilização de um único índice pode proporcionar uma boa visualização geral 
da condição bêntica em um gradiente ambiental (DALE & BEYELER, 2001); 
Entretanto, mesmo existindo um índice como o AMBI, que tem sido amplamente 
testado em uma gama variada de situações (MUNIZ et. al., 2005), a preferência por 
combinar o uso de vários índices na avaliação ambiental de uma região é um 
procedimento amplamente recomendado, pois ajuda a minimizar erros gerados 
pelas limitações da aplicação de apenas um índice (DALE & BEYELER, 2001; 
BORJA et. al. 2003a; BORJA & MUXIKA, 2005; MUNIZ et. al., 2005). 
Diversos autores encontraram correlações entre os índices bióticos e os 
descritores de enriquecimento orgânico (BORJA et al., 2000; ROSEMBERG et al., 
2004). Blanchet et al. (2004) encontraram altas correlações entre estes índices e o 
conteúdo de silte-argila, expressando indiretamente uma relação entre os índices e o 
conteúdo de matéria orgânica, pois é nesta fração do sedimento que se encontram 
os maiores teores de matéria orgânica. Como conseqüência, os índices perdem 
poder discriminatório da qualidade ambiental em ambientes com sedimentos mais 
finos, indicando sempre um estado pior do que realmente ocorre e limitando a 





Blanchet et al. (2008) consideraram problemática a aplicação destes índices, 
pois não é possível determinar qual parte da variabilidade do índice se deve a 
perturbações induzidas por impacto antropogênico e qual parte se deve às 
características do habitat.  
Vários trabalhos procuraram testar os vários índices bióticos bênticos, a 
maioria deles, concluindo que abordagens combinadas de índices são mais 
eficientes para determinação do grau de perturbação das comunidades (CAEIRO et 
al., 2005; STEVENS & CONNOLLY, 2004; NIPPER, 2000). Raros, no entanto, são 
os trabalhos desta natureza efetuados em regiões tropicais e sub-tropicais do 
hemisfério sul (p.e. MUNIZ et al., 2005).   
 
O objetivo principal deste estudo foi investigar o comportamento da 
variabilidade espacial de dois índices bióticos AMBI e M-AMBI e, 
complementarmente, também o índice de diversidade de Shannon e o parâmetro da 
riqueza de espécies (ambos pela importância conjunta na estruturação interna do M-
AMBI), em quatro estuários das regiões sul e sudeste do Brasil (Baía de Trapandé, 
Baía das Laranjeiras, Baía de Guaratuba e Baía da Babitonga) e internamente em 
cada um deles, correlacionando-os com a distribuição das variáveis granulométricas 
e orgânicas do sedimento (Teor de Matéria Orgânica, concentrações totais de 
Fósforo, Nitrogênio e Carbono Orgânico). 
 
A hipótese de estudo é a de que se os índices variam muito em pontos que 
apresentem alto teor de matéria orgânica ou em locais com alta concentração de 
finos, então eu espero encontrar tal variação em locais próximos a adensamentos 
urbanos (ou em desembocaduras de rios ligados a estes) ou em regiões mais 
protegidas e internas do estuário. Para testar esta hipótese, as diferentes escalas 
espaciais (entre estuários e dentro dos estuários) foram abordadas tanto pela 
estatística clássica multivariada entre descritores e amostras (FIELD et al., 1982) 
como por ferramentas de análise espacial através da geoestatística (FORTIN & 
DALE, 2005), com a geração de mapas de variáveis isoladas através de krigagem 






2  MATERIAL E MÉTODOS 
 
2.1 ÁREA DE ESTUDO – CARACTERIZAÇÃO  MACRO-REGIONAL 
 
A área total de estudo abrange quatro estuários, localizados em três estados 
brasileiros: No sul do Estado de São Paulo, o Complexo Estuarino-Lagunar de 
Cananéia, mais especificamente a porção que compreende a Baía de Trapandé. No 
Estado do Paraná ao norte, o Complexo Estuarino de Paranaguá (especificamente a 
Baía das Laranjeiras) e ao sul a Baía de Guaratuba. E por fim, no norte do Estado 
de Santa Catarina, a Baía da Babitonga (FIGURA 1).  
Estes estuários fazem parte da margem continental sul-sudeste brasileira, 
numa região geograficamente denominada Embaiamento de São Paulo que se 
estende desde o município de Cabo Frio (RJ) até o município do Cabo de Santa 
Marta (SC) (entre 22°S e 29°S, aproximadamente). 
Uma análise indireta, através de imagens de satélite e censo populacional, 
mostram que os estuários mais ao norte (Baías de Trapandé e de Laranjeiras) 
apresentam os maiores graus de preservação ambiental e menores quantidades de 
densidade populacional no seu entorno, enquanto que mais ao sul, a Baía de 
Guaratuba apresenta significativa urbanização e densidade populacional, seguida da 
Baía da Babitonga que apresenta grande urbanização no seu entorno e elevada 
densidade populacional. 
 A população estimada da cidade de Cananéia (SP) é de 12.039 habitantes 
(IBGE, 2007). A população estimada da cidade de Guaraqueçaba (PR) é de 7.732 
habitantes (IBGE, 2007). O município de Guaratuba possui uma população estimada 
de 30.793 habitantes, a porção norte da Baía de Guaratuba faz divisa com município 
de Matinhos que possui 23.357 habitantes (IBGE, 2007). A Baía da Babitonga 
possui seis municípios no seu entorno: Itapoá, Garuva, Joinville, Araquari, Balneário 
Barra do Sul e São Francisco do Sul. O total estimado da população destas cidades 
chega a 577.284 habitantes (IBGE, 2007). Demais características e imagens serão 







FIGURA 1. Mapa da costa sul e sudeste do Brasil, da área de estudo com os quatro estuários e suas 
disposições geográficas junto à linha de costa e a numeração de 1 a 4 correspondente a cada 
estuário: (1) Baía de Trapandé; (2) Baía das Laranjeiras; (3) Baía de Guaratuba; (4) Baía da 
Babitonga. O mapa das baías mostra o grid de pontos amostrais (36) com transectos de 1 a 9 na 
margem dos estuários e o gradiente de salinidade superficial da água registrado ao longo de cada 
estuário durante as campanhas. 
Área de Estudo 
(2) 
 














2.1.1  COMPLEXO ESTUARINO LAGUNAR DE CANANÉIA-IGUAPE 
 
O Complexo Estuarino de Cananéia-Iguape localiza-se no litoral sul do 
Estado de São Paulo entre as coordenadas geográficas 24°40’S / 25°05’S de 
latitude e 47°25’W / 48°10’W de longitude.  A região é um complexo de corpos 
d’água encerrados entre o continente e a Ilha Comprida, uma língua de areia de 70 
km, limitado ao norte pelo Rio Ribeira do Iguape e, ao sul (FIGURA 2) pela Baía de 
Trapandé (LIANG et al., 2003).  
O Sistema Estuarino-Lagunar compreende dois canais que se estendem 
paralelos à costa, denominados Mar de Cubatão e Mar de Cananéia, com 6 m e 10 
m de profundidade média, respectivamente, e com uma abertura ao sul para a Baía 
de Trapandé com cerca 13 m de profundidade. Esses canais circundam a Ilha de 
Cananéia, uma das quatro que fazem parte do sistema, juntamente com a Ilha 
Comprida, a Ilha do Cardoso e a Ilha de Iguape, que se encontram separadas por 
sistemas de canais lagunares e rios, que se comunicam com o Oceano Atlântico. O 
sistema tem área total de 135 km2 (BÉRGAMO, 2000) 
 
 
FIGURA 1. Imagem de satélite da totalidade da Baía de Trapandé. Ao norte localiza-se a cidade de 
Cananéia e os dois canais paralelos; ao sul está a desembocadura formada pela Ilha Comprida 






A interligação do Sistema Cananéia-Iguape com o oceano é realizada 
através de três desembocaduras: Icapara ao norte, Cananéia na porção central e 
Ararapira ao sul (CUNHA-LIGNON, 2001). A desembocadura pela região central, 
também conhecida como Mar Pequeno (NISHIMA, et al., 2001), é quase tão 
profunda quanto a Baía de Trapandé, com cerca de 13 m de profundidade e 300 m 
de largura, a qual é limitada por bancos de areia que são permanentemente 
retrabalhados (TESSLER & MAHIQUES, 1993). As correntes na Baía de Trapandé 
são mais intensas na região próxima da ilha do Cardoso, enquanto na porção central 
e na margem próxima à Ilha de Cananéia as correntes são de menor energia 
(TESSLER, 1982). 
 
A macrofauna bêntica no Complexo Estuarino-Lagunar de Cananéia-Iguape 
tem sido pouco estudada. Foram realizados, um levantamento da macrofauna geral 
por Tommasi (1970), um levantamento das assembléias de ostrácodes por Coimbra 
et al. (2007), um estudo da distribuição horizontal e vertical do macrozoobentos por 
Delgado (1997) e uma análise da variabilidade espacial da macrofauna na Baía de 
Trapandé por Souza (2009). 
 
Segundo Souza (2009), a distribuição espacial da macrofauna bêntica, no 
sublitoral da Baía de Trapandé é condicionada por um mosaico ambiental bem 
definido, com variações da densidade da fauna e das características do sedimento 
decrescentes em direção às regiões internas. O setor intermediário apresentou 
maior riqueza e densidade de espécies e menor hidrodinâmica, principalmente na 
margem norte, onde ocorrem as menores profundidades. A região externa foi 
diferenciada das demais devido à alta hidrodinâmica gerada pela interação com o 
Mar de Cananéia e a desembocadura. Os táxons Aricidea sp. e Ophiuroidea foram 
os únicos correlacionados com a região externa nas duas campanhas. A região 
interna, em geral, não apresentou diferenças entre as campanhas, apresentando 








2.1.2  COMPLEXO ESTUARINO DE PARANAGUÁ - BAÍA DAS LARANJEIRAS  
 
 
O Complexo Estuarino de Paranaguá (CEP) faz parte de um grande sistema 
estuarino subtropical que contempla também o complexo Estuarino-Lagunar de 
Cananéia-Iguape (LANA et al., 2001). O CEP está situado na porção norte da 
planície litorânea do estado do Paraná entre as latitudes de 25°16’S / 25°34’S e 
longitude de 48°17’W / 48°42’W.  O CEP possui uma complexa geometria composta 
por dois eixos principais: o eixo leste-oeste (L-O), representado pelas baías de 
Paranaguá e Antonina, e o eixo norte-sul (N-S, mais precisamente NNL-SSO), 
representado pelas baías das Laranjeiras, Guaraqueçaba e Pinheiros, conectadas 
por diversos canais de maré.  
 
  A Baía das Laranjeiras (FIGURA 3) mede aproximadamente 30 km no eixo 
N-S e sua largura máxima cerca de 13 Km, perfazendo uma área aproximada de 
200 km², sendo a profundidade média de 2,5 m (KNOPPERS et. al., 1987). A sua 
ligação com o oceano se dá por dois acessos, na sua desembocadura através do 
Canal Norte da Ilha do Mel (A) e mais próxima da sua cabeceira pelo Canal do 
Superagüi, também chamado de Furo do Tibicanga (B). Adjacente à 
desembocadura e a toda porção sul da Baía existe a junção com o outro eixo do 
complexo, sentido L-W, formado pelas baías de Antonina (mais internamente a 
leste) e Paranaguá (6), no qual se mistura em parte com a Baía das Laranjeiras, 
mais ao sul, na saída para o mar (C). Na porção nordeste ela se comunica com a 
Baía de Pinheiros (1), ao norte com a Baía de Guaraqueçaba (2), ao noroeste com a 
Enseada do Benito (3), a leste com a Enseada do Itaqui (4), e Rio dos Medeiros (5). 
  
A cobertura vegetal nas bordas da Baía integra uma das áreas mais bem 
preservadas da Mata Atlântica Brasileira, sendo que as regiões menos devastadas 
situam-se nas bacias de drenagem das Baías de Pinheiros, Laranjeiras e 
Guaraqueçaba, onde a cobertura vegetal varia entre 75 a 97,6% da área total 
(IPARDES, 1989; ANDRIGUETO et al., 1996; LIMA et al., 1998). Segundo 
Mantovanelli (1999), o Complexo Estuarino de Paranaguá recebe a drenagem de 





As bacias de Antonina e Paranaguá correspondem a 54% da drenagem do 
CEP, ficando 46% para a Baía de Laranjeiras, sendo que a drenagem não é tão 
direta quanto no eixo L-O, devido à presença de sub-estuários, como as enseadas 
de Itaqui, Benito, o Rio dos Medeiros, e baías de Guaraqueçaba e Pinheiros.  
Deste modo, o aporte fluvial influência indiretamente a Baía de Laranjeiras 
devido à passagem antes por esses sub-estuários. 
FIGURA 2. Imagem de satélite da Baía das Laranjeiras com a cidade de Guaraqueçaba indicada ao 
norte. À direita, mapa com todo entorno da Baía e os principais componentes fisiográficos indicados 
por letras e números. Fonte: Google Maps e Lab. de Física Marinha/CEM-UFPR. 
 
No eixo norte-sul, a relação comprimento/largura e a profundidade média 
são menores que no eixo leste-oeste, o uso e ocupação do solo são diferenciados e 
a área de manguezal é maior, totalizando 133,6 km2 (57,4 km2 na margem oeste e 
76,2 km2 na margem leste). As bacias de drenagem litorânea possuem um elevado 
potencial erosivo, decorrente da alta instabilidade natural dessas regiões de serras e 
morros, a qual é devida à acentuada declividade (maior que 45º), associada ao 
grande desnível entre o planalto e o nível do mar (ANGULO, 1992; OKA-FIORI & 
CANALI, 1998).  
 
O padrão de distribuição dos sedimentos é similar ao da Baía de Paranaguá, 
com sedimentos arenosos finos e muito finos nas proximidades da desembocadura, 
e sedimentos finos com baixo grau de seleção na parte mais interna. Na Baía das 





muito pobremente selecionado a pobremente selecionado, com 20 a 100% de 
sedimentos grossos, quantidades abaixo de 5% de carbonato biodetrítico e de 0 a 
15% de matéria orgânica (LAMOUR et al., 2004). Existe a independência entre as 
Baías de Laranjeiras e Paranaguá quanto ao recebimento de sedimentos por parte 
das áreas fonte, ocorrendo, ainda, pouca troca de sedimentos de fundo entre os dois 
troncos principais (SOARES, 1990; SOARES & BARCELOS, 1995).  
 
Pieper (2007) estudou a distribuição espacial da macrofauna bêntica na 
região sublitoral da Baía de Laranjeiras. As análises da estrutura da comunidade 
bêntica apontaram diferenças significativas entre às margens do estuário (leste-
oeste) e uma tendência de uniformidade na região próxima da cabeceira. A análise 
das duas campanhas de inverno e verão mostraram os poliquetas Magelona 
papillicornis e Ninoe sp. como típicas da margem oeste e o poliqueta Aricidea 
albatrossea e o filo Nemertea como taxa mais comuns na margem leste. O filo 
Sipuncula foi o organismo que ocorreu mais frequentemente nas duas margens em 
todas as campanhas. 
 
Outros trabalhos envolvendo temas correlatos neste estuário foram de 
Disaró (1995) que estudou as associações de Foraminíferos; Lopes et al. (1998) 
estudaram a  composição, abundância e distribuição do zooplâncton; Brandini 
(2000) estudou a  variação espacial e sazonal da produção primária do fitoplâncton 
em relação a propriedades físicas e químicas; Negrello Filho (2001) estudou a 
ocorrência e distribuição de moluscos bênticos no sublitoral. 
 
2.1.3  BAÍA DE GUARATUBA 
 
A Baía de Guaratuba (Figura 4) localiza-se entre as coordenadas 25°47’S / 
25°54’S de latitude e 48°30’W / 48°44’W de longitude, na região sul da planície 
costeira do Estado do Paraná, limitada a oeste pelas escarpas da Serra do Mar, e a 





A Baía possui área de aproximadamente 48 km2, com seu eixo principal 
orientado na direção leste-oeste e comprimento aproximado de 15 km 
(NOERNBERG et al., 2004). A largura máxima é de 3 km na linha de maré baixa e 
de 10 km quando consideradas as planícies de maré (SOARES et al., 1997). Sua 
profundidade média aproximada é de 3 m e máxima de 27 m na sua desembocadura 
(NOERNBERG et al., 2004). A sua comunicação com o Oceano Atlântico é feita por 
uma única e estreita desembocadura com aproximadamente 500 m de largura, 
limitada por pontais rochosos do extremo meridional da Serra da Prata, ao norte, e 
do Morro de Guaratuba ao sul (SOARES et al., 1997). 
 
FIGURA 3. Imagem de satélite da Baía de Guaratuba. À sudeste do estuário está a região mais 
urbanizada da cidade de Guaratuba, limitada a leste pela desembocadura da baía. Fonte: Google 
Maps. 
 
A bacia hidrográfica de Guaratuba possui uma área de aproximadamente 
1.724 Km2. Os dois principais rios receptores de águas são os rios São João e 
Cubatão, situados ao fundo no estuário e juntos contribuem com cerca de 80 m3/s de 
água doce para a Baía (NOERNBERG et al., 2004). São rios que possuem curso 
superior, localizado na área serrana, com fortes declives, vales fortemente 





possui geralmente um amplo vale de fundo plano e um padrão de curso meandrante 
(ANGULO, 1992). 
A margem norte da Baía contém 2/3 dos rios e canais de maré que 
deságuam no sistema, além de bancos de gramíneas e bosques de mangue bem 
preservados. A margem sul apresenta afluentes de menor porte, onde está 
localizada a cidade de Guaratuba. Há uma acentuada estratificação salina da coluna 
d’água, intensificada em situações de maré de quadratura e de baixa descarga de 
água doce no sistema. Em situações de sizígia e/ou elevada descarga de água 
doce, a coluna d’água é menos estratificada com ocorrência de heterogeneidades 
laterais (NOERNBERG et al., 2004; MARONE et al., 2005). 
 
O padrão de distribuição dos sedimentos na Baía de Guaratuba, segundo 
Zem (2005), é condicionado por três grandes áreas de influência (energia 
hidrodinâmica + aporte fluvial, marinho ou ambos) concomitantes com dois padrões 
de profundidade do estuário. A região próxima da desembocadura é composta de 
areias grossas e médias bem selecionadas, passando gradativamente a classe de 
areias finas a muito finas na porção mais interna deste setor. Na região mediana 
predominam as classes de areia muito fina e silte grosso. Sedimentos compostos 
por areia muito fina ocorrem principalmente na margem sul, e o silte grosso na 
margem norte do estuário. Ainda neste setor aparece uma faixa de sedimentos finos 
composta principalmente por silte grosso que atravessa o estuário de uma margem 
à outra. Por fim, na região próxima à cabeceira do estuário, voltam a predominar 
areias grossas e médias devido à alta energia hidrodinâmica proporcionada pela 
grande vazão dos rios São João e Cubatão. 
 
Silva (2008) estudou a variação espacial da macrofauna bêntica no sub-
litoral da Baía de Guaratuba e também encontrou a presença de três grandes 
setores definidos por diferentes estruturas das associações macrobentônicas, a 
presença maciça do gastrópode Heleobia australis no estuário dominou todos os 
setores da Baía na campanha de inverno e os setores externo e mediano no verão. 
Outros estudos correlatos realizados neste estuário foram realizados por 





de Brachyura (crustáceo) do litoral paranaense; Morretes (1949) produziu o primeiro 
catálogo de moluscos do Brasil, e parte do material era proveniente da região de 
Guaratuba; Blankensteyn & Moura (2002) identificaram 69 taxa da macrofauna 
bêntica de fundos inconsolidados da Baía e; Hostin (2003) estudou a influência de 
cultivos de ostras (Crassostrea sacco, 1897) nas comunidades macrobênticas de um 
canal de maré da Baía de Guaratuba; Monteiro (2007) estudou a macro e meiofauna 
bênticas sob um cultivo de ostras (Crassostrea sp.) em um canal de maré da Baía de 
Guaratuba.  
 
2.1.4  BAÍA DA BABITONGA 
 
A Baía da Babitonga (Figura 5), localizada entre as latitudes 26°07’S e 
26°27’S, é o maior complexo estuarino do Estado de Santa Catarina, abrigando 
aproximadamente 75% dos manguezais do estado, com cerca de 6.200 hectares 
(IBAMA, 1998). A sua bacia hidrográfica mede 1.567 km2 e drena terrenos de seis 
municípios que circundam o estuário: Itapoá, Garuva, Joinville, Araquari, Balneário 















FIGURA 4. Imagem de satélite da Baía da Babitonga. A desembocadura da Baía é posicionada a 
nordeste, entre os municípios de Itapoá (ao norte) e a Ilha de São Francisco do Sul. Toda área ao 






A Baía da Babitonga possui um canal principal com cerca de 27 km e 
profundidades de até 28 m, a sua desembocadura tem 1,85 km de largura. Em 
alguns pontos próximos à região portuária, o canal pode chegar a 5 km. A região 
mais interna do estuário faz junção com o Rio Palmital situado ao norte, disposto no 
sentido NNO com cerca de 18 km de extensão e 1,5 km de largura; e o Canal do 
Linguado situado ao sul, disposto no sentido SSE com cerca de 21 km de 
comprimento e largura de 1,1 km (OLIVEIRA et al., 2006). O Canal do Palmital 
recebe as maiores contribuições hidrológicas, oriundas das bacias hidrográficas da 
escarpa da serra do Mar, que o caracterizam como um exportador de sedimentos 
para o interior da Baía da Babitonga (SCHETTINI & CARVALHO, 1999). O Canal do 
Linguado apresenta como principal característica a alteração da circulação 
hidrológica devido ao fechamento do canal em 1937, para a construção da rodovia 
de acesso à ilha de São Francisco do Sul (BARBOSA & MAZZER, 2003), fato que 
promoveu intensa sedimentação no interior do Canal do Linguado. 
Segundo o IBAMA (1998), o estuário é considerado um corpo d’água 
homogêneo, sem ocorrência de gradientes físico-químicos significativos, mesmo que 
receba o aporte de diversos rios. 
É possível reconhecer dois grandes sub-ambientes deposicionais na baía: 
um marinho raso, composto de areias bem selecionadas e maiores concentrações 
de carbonato biodetrítico, e outro com características tipicamente estuarinas, 
composto de material mais fino, mal selecionado e rico em matéria orgânica 
(HAPONIUK, 2008). Um terceiro sub-ambiente individualiza uma zona de transição 
entre as áreas de maior influência marinha e as de influência continental (VIEIRA et 
al., 2008). 
 
Haponiuk (2008) estudou a variação espacial da macrofauna bêntica e suas 
relações com variáveis ambientais do sedimento no sublitoral da Baía da Babitonga. 
A distribuição geral dos organismos se mostrou estreitamente relacionada com o 
padrão das variáveis granulométricas, sendo algumas espécies mais características 
de cada setor. Para o setor externo se destacou o cefalocordado Branchiostoma 
caribaeum, para o setor médio o poliqueta Laonice branchiata, e para o setor interno 





Sipuncula e o anelídeo Capitella sp. estiveram distribuídos ao longo de todo o 
estuário, não apresentando restrições impostas pelas variáveis granulométricas 
características de cada setor.  
Outros estudos correlatos realizados no estuário foram um inventário 
ambiental para proposta da criação de uma reserva (RESERVA DE FAUNA/IBAMA, 
2007); um estudo da distribuição da macrofauna bêntica do entremarés ao sublitoral 
em uma praia estuarina (PAGLIOSA, 2006); um estudo sobre a macrofauna bêntica 
de substrato inconsolidado do Canal do Linguado (LORENZI et al., 2006); um 
relatório sobre a concentração dos poluentes do ecossistema aquático na Bacia da 
Babitonga (CARMONA et al., 1985); um relatório sobre o projeto Canal do Linguado: 
Estudos da Biota Marinha e Química Ambiental da Baía da Babitonga (UNIVILLE, 
2004) e um atlas ambiental da região de Joinville: Complexo Hídrico da Baía da 
Babitonga (FATMA, 2003). 
 
 2.2  AMOSTRAGEM 
 
As coletas foram realizadas no período de agosto a outubro de 2006 
denominadas por convenção de campanhas de inverno, e de fevereiro a março de 
2007 (período), denominadas campanhas de verão. Para fins de padronização, o 
mesmo delineamento amostral foi adotado nos quatro estuários. 
Em cada campanha foram amostrados nove transectos dispostos 
perpendicularmente a um eixo principal, considerando um presumido gradiente 
ambiental baseado na salinidade e na energia do sistema, desde a desembocadura 
até o interior da baía. Os transectos receberam numeração crescente neste mesmo 
sentido (1 a 9). Em cada transecto foram estabelecidos quatro pontos, em cada 
ponto foram tomadas duas réplicas para dados biológicos e uma para análise 
granulométrica e química do sedimento. Foram coletadas no total 144 amostras 
biológicas por estuário (2 campanhas por 9 transectos por 4 pontos por 2 réplicas). 
Quanto a numeração do pontos amostrais (FIGURA 6) nas Baías de 
Trapandé, Guaratuba e Babitonga o critério adotado foi, a partir da desembocadura: 
Crescente (pontos 1 a 36) no sentido de norte a sul e de leste a oeste. Devido ao 





costa - o critério de ordenação dos pontos utilizado foi outro, a partir da 
desembocadura: Crescente no sentido de leste a oeste e de sul a norte.  
 
   
FIGURA 6. Diagrama com a disposição de pontos e transectos utilizados na Baía de Trapandé (A), 
Baía de Guaratuba (A), Baía da Babitonga (A) e Baía das Laranjeiras (B). 
 
Todos os pontos foram georrefenciados através do sistema de 
posicionamento global (GPS), por meio de um aparelho modelo Garmin Etrex®. 
As amostras de sedimento foram coletadas com um pegador de fundo tipo 
Van Veen com abertura de 0,065 m2. Foram utilizados sacos confeccionados com 
malha de 0,5 mm para uma pré-lavagem do sedimento em campo. Posteriormente 
as amostras eram acondicionadas em sacos de polietileno previamente identificados 
e codificados por ponto de amostragem. Em seguida, era adicionado formaldeído 
neutralizado com bórax a 4 % aos sacos, a fim de fixar os organismos ainda in situ. 
As amostras da macrofauna e do sedimento para granulometria foram 
acondicionadas separadamente em tonéis adequados para o transporte, enquanto 
as amostras para química foram depositadas em caixa térmica com gelo para 
preservar as características originais do ambiente até as análises laboratoriais. 
As amostras do sedimento para análise química foram encaminhadas e 
processadas no Laboratório de Biogeoquímica Marinha do CEM/UFPR. Foi utilizada 
a metodologia de oxidação descrita por Strickland & Parsons (1972) para as análises 
de carbono orgânico total e a de Grasshoff et al. (1983) para a determinação do 
nitrogênio e do fósforo totais por meio da oxidação com persulfato e medição 







realizadas pelo Laboratório de Geologia Marinha do CEM/UFPR pelo método 
gravimétrico a 550 oC por uma hora. 
Para a macrofauna bêntica, após o período mínimo de 48 horas para fixação 
em formol 5%, o próximo passo foi realizar a lavagem das amostras em jogos de 
peneira de 1 mm e de 0,5 mm, sendo a fauna retida das malhas e transferida para 
potes plásticos para conservação com álcool 70% acrescido do corante Rosa de 
Bengala. As amostras passaram então pelo procedimento de triagem em 
microscópio estereoscópico, e na seqüência, os organismos foram quantificados e 
identificados até o menor nível taxonômico possível. 
 
 
2.3  ÍNDICES BIÓTICOS BÊNTICOS 
 
 
2.3.1  AMBI (AZTI Marine Biotic Index):  
 
Este índice foi desenhado para avaliar o grau de qualidade ecológica nas 
costas européias, com base nas respostas das comunidades bênticas de fundos 
inconsolidados às mudanças na qualidade da água (BORJA et al., 2000).  
A idéia por trás deste índice é combinar os percentuais de abundância de 
cinco grupos ecológicos em uma fórmula simples que resulta em um valor numérico 
contínuo, indicando o nível do estresse ambiental, que varia de 0 a 7 (BORJA et al., 
2000). A classificação de cada espécie em um dos cinco grupos é feita de acordo 
com a sensibilidade/tolerância de cada uma delas ao estresse ambiental causado 
por fontes de poluentes. A classificação das espécies em um dos cinco grupos 
ecológicos é feita com base em um banco de dados mundial de informações sobre 
espécies bênticas (BORJA et al, 2000). 
Os grupos ecológicos nos quais o AMBI é baseado foram inicialmente 
estabelecidos por Hily (1984) e Glémarec (1986), de acordo com a sensibilidade ao 
aumento do estresse ambiental causado pelo enriquecimento de matéria orgânica. 





GI: Espécies muito sensíveis ao enriquecimento orgânico, presentes em 
locais não poluídos (estado inicial). Incluem carnívoros especialistas e alguns 
poliquetas tubículas. 
GII: Espécies indiferentes aos poluentes, sempre presentes em baixas 
densidades e com variações pequenas ao longo do tempo (estado inicial ao 
levemente desbalanceado). Incluem espécies suspensívoras, carnívoros menos 
seletivos e escavadores. 
GIII: Espécies tolerantes ao enriquecimento de matéria orgânica, ocorrem 
também em condições naturais, mas que são beneficiadas pela presença do 
poluente (estado levemente desbalanceado). Incluem espécies comedoras de 
sedimentos superficiais, como os spionídeos tubícolas. 
GIV: Espécies oportunistas de segunda ordem (estado levemente a 
pronunciadamente desbalanceado). Incluem principalmente pequenos poliquetas, 
comedores de depósito sub-superficial, como os cirratulídeos. 
GV: Espécies oportunistas de primeira ordem (estado pronunciadamente 
desbalanceado). Incluem sedimentívoros que proliferam em sedimentos reduzidos. 
 
Em cada amostra bêntica, a abundância das espécies de cada grupo é 
contabilizada de acordo com a seguinte fórmula: 
 
100/)}6()5,4()3()5,1()0{( VIVIIIIII GGGGGAMBI   
 
O AMBI foi aplicado com sucesso em uma grande variedade de fontes de 
impacto ambiental, incluindo descargas de fluidos de corte (indústria metalúgica), os 
emissários submarinos, instalações portuárias e a construção de diques, entrada de 
metais pesados, processos de eutrofização, entradas difusas de poluente, 
recuperação em sistemas poluídos sob impacto de esquemas de esgoto, processos 
de dragagem, eliminação da lama, extração da areia e derramamentos de óleo 
(BORJA et al., 2000, 2003a, 2003b; CASSELLI et al., 2003; FORNI & OCCHIPINTI 
AMBROGI, 2003; BONNE et al., 2003). O AMBI é particularmente eficiente na 






O AMBI foi também testado em um grande número de áreas geográficas, 
incluindo Atlântico norte l (BORJA et al., 2000, 2003a; BONNE et al., 2003), Atlântico  
sul (MUNIZ et al., 2005) e na costa do Mediterrâneo (CASSELLI et al., 2003; FORNI 
& OCCHIPINTI AMBROGI, 2003).  
 
2.3.2  ÍNDICE DE DIVERSIDADE ESPECÍFICA DE SHANNON 
 
 
A organização de uma comunidade pode ser representada pelo número de 
espécies e pelo número de indivíduos por espécie (GRAY & ELLIOT, 2009). O índice 
de diversidade baseado na teoria da informação de Shannon mede o grau de 
incerteza em prever a que espécie pertencerá um indivíduo escolhido, ao acaso, de 
uma amostra com S espécies e N indivíduos (KREBS, 1999). Esta incerteza é 











onde Pi é a proporção em relação ao total do número de indivíduos que 
pertence à espécie i, ou seja, a quantidade de informação contida em cada espécie, 
segundo a teoria da informação. A proporção Pi pode ser escrita como: 
Nnp ii /  
 
onde ni é o número de indivíduos da espécie i e N é o número total de 
indivíduos na amostra. Neste trabalho foi aplicado o logaritmo natural para os 
cálculos da diversidade. 
Quanto menor o valor de H’, menor o grau de incerteza e, portanto, a 
diversidade da amostra será mais baixa. H’ será igual a zero quando existir somente 
uma espécie na amostra, pois log(1) = 0. H' atingirá seu valor máximo quando todas 





Conceitualmente, uma biota habitando um ambiente livre de poluição tende 
a uma variedade maior de espécies e um moderado número de indivíduos de cada 
espécie; o valor de H’ será, portanto, maior. Em ambientes estressados, o número 
de espécies é menor, mas a abundância de espécies particularmente tolerantes 
pode aumentar muito e, portanto, o valor de H’ será menor (JHINGRAN et al., 1989).  
O índice de Shannon tem sido utilizado muitas vezes como parâmetro básico 
de avaliação da qualidade ambiental, mas a sua limitação vem sendo gradualmente 
reconhecida (MELO, 2008). Ainda que o índice deva ser aplicado com cautela em 
comunidades com baixo número de espécies e alto número de indivíduos (GRAY & 
ELLIOT, 2009), como acontece normalmente nos estuários, muitos trabalhos que 
testam a eficiência de diferentes índices bióticos incluem o índice de Shannon como 
parâmetro de referência (LABRUNE et al., 2005; ZETTLER et al., 2007; BIGOT et 
al., 2008; BLANCHET et al., 2008; PUENTE et al., 2008; BORJA et al., 2008; PINTO 
et al., 2009). 
Os limites de classificação do estado ambiental do índice de Shannon 
mostrados na tabela 1 foram extraídos de Simboura & Zenetos (2002). 
 
2.3.3  ÍNDICE M-AMBI 
 
Este índice ampliou a definição do AMBI através de um cálculo multivariado 
que incorpora as informações sobre as medidas da diversidade da amostra. O M-
AMBI (AMBI “multivariado”) é calculado através de uma análise fatorial (Factorial 
Analysis - FA) entre os valores de AMBI ponderados do número de espécies (S) e 
do índice de diversidade de Shannon (H’). As duas medidas de diversidade (S e H’) 
são ponderadas para valores esperados através de distância Euclidiana (MUXIKA et 
al., 2007).    
O índice AMBI é fortemente influenciado tanto pelo número de espécies (S) 
como pelo o número de indivíduos (N), independente do grau de perturbação 
causado na macrofauna pelo impacto. Assim, o índice M-AMBI representou uma 
tentativa de eliminar o efeito de S e de N nos valores de AMBI (MUXIKA et.al., 
2007). O M-AMBI resulta num valor que mede, na prática, o valor de AMBI 





O índice gerado apresenta os limites de classificação ambiental segundo os 
patamares descritos na tabela 1. 
  
2.3.4  VALORES DE CLASSIFICAÇÃO DOS ÍNDICES 
 
A classificação de acordo com intervalos dos índices bióticos está contida na 
tabela 1. Os limites são derivados de Vincent et al. (2002) (H’); Borja et al. (2000) 
(AMBI);); Borja et al. (2007) (M-AMBI). 




Abaixo a descrição de cada uma das classificações de perturbação: 
 
- Status não perturbado: a diversidade e a abundância dos táxons de invertebrados 
estão dentro de uma faixa normalmente associada a condições prístinas. Esta 
condição pode ser considerada como normal do ponto de vista de saúde da 
comunidade bêntica, dominada pelo grupo ecológico I (espécies muito sensíveis a 
poluição); 
- Status levemente perturbado: a maioria dos taxa sensíveis estão presentes. Esta 
definição pode ser associada como um desequilíbrio da saúde da comunidade 
bêntica, dominada por representantes do grupo II e III (espécies tolerantes a um 
excesso de matéria orgânica).  
- Status moderadamente perturbado: há evidências de alterações nos valores dos 
elementos de qualidade biológica e as comunidades relevantes que caracterizam os 
ambientes não perturbados não são mais encontradas. Esta condição pode ser 
definida como de transição entre ambientes poluídos para pesadamente poluídos, 






- Status fortemente perturbado: estes ambientes mostram evidências de severas 
alterações. Estes ambientes são dominados pelo grupo V (espécies oportunistas de 
primeira ordem) e secundariamente pelo grupo IV. 
- Status azóico: nestes ambientes as condições para a vida são mínimas, ocorrendo 
exclusivamente espécies do grupo V, quando presentes. 
 
 
2.4  PROCESSAMENTO DOS DADOS 
 
2.4.1  CÁLCULO DOS ÍNDICES BIÓTICOS 
 
Para o cálculo dos índices foi utilizado o software AMBI 4.1 (AMBI: AZTI 
MARINE BIOTIC INDEX – 2009. AZTI-Tecnalia, HTTP://www.azti.es), contendo a 
listagem de espécies atualizada para maio de 2009. O programa fornece os 
resultados do AMBI, M-AMBI, Shannon e a riqueza. O funcionamento é bastante 
simples: o programa cruza o nome de cada espécie da amostra com seu registro de 
dados, atribuindo a este um correspondente grupo ecológico; todavia, cada vez que 
não encontra seu correspondente, uma janela é aberta com a listagem total, 
apontando inicialmente uma espécie mais provável (geralmente pela ordem 
alfabética). Na janela existem três opções a serem tomadas: substituir, deixar sem 
atribuição, ignorar. A substituição permite a troca pela mesma espécie (em caso de 
grafia errada), por outro espécime de mesmo gênero, família e até filo. A não 
atribuição é utilizada quando não existe nenhum correspondente, ficando a cargo do 
analista se opções de enquadramento taxonômico são válidas.  A opção “ignorar” 
retira a espécie da análise toda, ou seja, não contribui nem mesmo na riqueza ou no 
cálculo de Shannon. Este procedimento auxilia na manutenção de níveis de 
porcentagem aceitáveis sem atribuição (<20%) (BORJA et al., 2002).  
Outra medida tomada foi somar o número de organismos das duas réplicas 
por ponto, evitando a alta variabilidade causada nos resultados pelo efeito de baixa 
riqueza numa réplica, ao invés de tirar a média das réplicas como sugere Borja et al. 





macrofaunística no entorno do ponto, em detrimento da perda de variabilidade que 
existe na escala do metro ou dezena do metro entre réplicas. Por outro lado, isto 
ajudou a manter mais de 95% dos pontos deste estudo (ANEXO 18) dentro do nível 
ideal de espécies sem atribuição (<20%). 
Os critérios adotados no enquadramento dos dados seguiram a seguinte 
ordem: 
1) Quando não encontrado o organismo em nível de espécie, foi feita a 
substituição por outra do mesmo gênero ou família; 
2) Nos casos de dúvida, onde não ficasse claro o enquadramento, foi 
utilizada a não atribuição (not assigned); 
3) A maioria dos representantes do subfilo Crustacea foi ignorada nas 
análises, salvo espécies mais comuns que fazem parte da listagem, como 
Kalliapseudes schubarti e Monocorophium acherusicum; 
Por fim, foram ignorados das análises o poliqueta Laeonereis (acuta) culveri 
e o bivalve Anomalocardia brasiliana por serem mais representativos de áreas entre-
marés e os anfípodas da família Platyischnopidae. O gênero Sigambra foi 
enquadrado como GIV e o poliqueta Loandalia tricuspis (sinonímia de Parandalia 
tricuspis) foi enquadrado como Parandalia fauveli (GII).  
Para mais detalhes tem uma listagem para consulta (ANEXO 9) contendo o 
total de organismos deste estudo que precisaram sofrer enquadramentos ou 
exclusões no cálculo do índice AMBI. 
 
2.4.2   ANÁLISES ESTATÍSTICAS 
 
A comparação da sensibilidade dos índices bióticos à variação das 
características químicas do sedimento foi feita a partir de duas abordagens: análise 
geoestatística e análise multivariada clássica. Todas as análises estatísticas, 
gráficos e mapas foram gerados no ambiente R (R DEVELOPMENT CORE TEAM, 





2.4.2.1  ANÁLISE ESPACIAL 
 
As variáveis bióticas e abióticas do sub-litoral de estuários apresentam 
caracteristicamente padrões muito complexos e dificilmente atendem aos 
pressupostos necessários para a modelagem geoestatística (NOAA, 2003), que é a 
presença de dependência espacial dos dados. Esta dependência é verificada 
através do variograma, que uma expressão da correlação espacial dos dados. Em 
suma, espera-se que quanto mais próximo um ponto esteja de outro, mais 
semelhante seja o valor da variável. Mesmo que muitas vezes o variograma indique 
carência da dependência espacial, o mapeamento bêntico resultante destas análises 
é ainda interessante de interpretar, pois a visualização da distribuição espacial das 
variáveis permite estabelecer gradientes que não seriam demonstrados por análises 
estatísticas clássicas.  
Todos os mapas e análises geoestatísticas foram realizados no ambiente R 
(R DEVELOPMENT CORE TEAM, 2010), com a utilização dos pacotes geoR 
(RIBEIRO & DIGGLE, 2001) e geoRglm (CHRISTENSEN & RIBEIRO, 2005). 
Variogramas experimentais foram gerados para todas as variáveis ajustados a 
modelos teóricos para posteriormente fornecer informações para a realização da 
krigagem. O pacote geoR fornece uma ferramenta de ajuste a olho (eyefit) de 
variogramas teóricos por meio da manipulação instantânea dos parâmetros e que se 
presta muito bem para análise de dados complexos.  
 Todas as variáveis bióticas e abióticas foram ajustadas ao modelo de 
Poisson, para as quais foi utilizado o pacote geoRglm, que ajusta dados não-
gaussianos através de modelos espaciais lineares generalizados.   
 A escala de cores padrão definida nos mapas pelo geoR representa os 
valores característicos de melhor condição ambiental (TABELA 1) da variável pelas 
cores mais claras, numa escala cromática do amarelo ao lilás, sendo as cores mais 
escuras representativas das condições mais perturbadas ou, no caso da matéria 
orgânica, dos maiores valores de concentração desta variável. 
O AMBI foi o único índice com a escala de valores correspondente a escala 





encontrada foi calcular para os demais índices os seus correspondentes valores 
inversos, padronizando assim representação das cores nos mapas. Os valores 
representados nos gradientes de cores dos gráficos foram mostrados, no entanto, 
sem inversão. 
 
2.4.2.2  ANÁLISE MULTIVARIADA 
 
A análise multivariada consistiu em ordenações canônicas entre as variáveis 
bióticas (índices e riqueza) e as variáveis abióticas para todas as amostras dos 
quatro estuários. Para isto foi escolhida a Análise de Redundância (Redundancy 
Analysis - RDA) que é um equivalente da Análise de Correspondência Canônica 
(CCA) quando ambas as matrizes resposta e explicadora são compostas por dados 
contínuos. 
A Análise de Redundância é considerada uma regressão múltipla 
multivariada, com a vantagem de poder ser interpretada como um PCA - Análise de 
Componentes Principais (LEGENDRE & LEGENDRE ,1998). 
 
 Afim de corrigir distorções na análise, devido a diferença escalar de grandeza 
das variáveis bióticas e abióticas, foi realizada uma padronização nos dados e a 
forma adotada foi pelas variáveis por valor máximo da variável, ou seja, é 
encontrado o maior valor para cada variável que servirá de referencial e aplicada 
uma transformação nos dados, de maneira que cada valor da amostra passa a ser 
expresso como uma porcentagem do valor máximo da variável. 
  
Foi aplicado também testes de colinearidade entre as variáveis em todas as 
análises e as variáveis que atingiram valor igual ou maior que 0,85% foram 
descartadas, no final de cada resultado de RDA foi descrito qual ou quais variáveis 








3  RESULTADOS 
 
 
As tabelas de 2 a 5 resumem os valores dos índices bióticos e das variáveis 
abióticas para os quatro estuários. A variabilidade dos índices bióticos foi muito alta, 
principalmente em Guaratuba no verão, que apresentou três diferentes categorias de 
perturbação para os índices analisados. Consenso entre os índices para Guaratuba 
só houve nos setores médio e interno (TABELA 2) na campanha de verão (entre 
Shannon e M-AMBI). 
 
TABELA 2.  Média global dos 36 pontos amostrados por campanha em cada estuário, dos três 
índices bióticos empregados : Shannon (H’), AMBI e M-AMBI. Estrelas indicam categorias de 
condição ambiental (tabela 1). * Não perturbado; ** Levemente perturbado; *** Moderadamente 
perturbado; **** Pesadamente perturbado. 
  
 
O AMBI foi o único índice a apresentar a mesma avaliação em conjunto para 
todos os estuários, tanto na média geral (TABELA 2) como por setores (TABELA 3), 
a única exceção foi referente ao setor médio de Guaratuba.  
 
Os resultados médios das concentrações das variáveis orgânicas do 
sedimento, por estuário nas duas campanhas, mostram que a matéria orgânica 
pouco diferiu em suas concentrações entre campanhas para maioria dos estuários, 
exceção apenas da Baía das Laranjeiras (TABELAS 4 e 5). No entanto, na 
campanha de verão todos estuários mostraram tendência de aumento de M.O. do 
setor externo ao interno e na campanha de inverno apenas a Baía da Babitonga não 
teve o mesmo padrão, apresentando no setor médio as maiores concentrações de 



































TABELA 3. Média dos 12 pontos amostrados em cada setor por estuário e por campanha dos índices 
bióticos empregados: Shannon (H’), AMBI e M-AMBI. Setor externo corresponde aos transectos 1, 2 
e 3; Setor médio aos transectos 4, 5 e 6; Setor interno os transectos 7, 8 e 9. Estrelas indicam 
categorias de condição ambiental (tabela 1).  * Não perturbado; ** Levemente perturbado; *** 





TABELA 4. Média global dos 36 pontos amostrados em cada estuário, por campanha, das variáveis 
orgânicas do sedimento: (N.T.) Nitrogênio total; (P.T) Fósforo total; (M.O.) Matéria orgânica; (C.O.T.) 

















TABELA 5. Média dos 12 pontos amostrados por setor, em cada estuário por campanha, das 
variáveis orgânicas do sedimento: (N.T.) Nitrogênio total; (P.T) Fósforo total; (M.O.) Matéria orgânica; 
(C.O.T.) Carbono orgânico total. Valores de M.O em %. As variáveis N.T; P.T. e C.O.T são expressas 
em mg/g. O setor externo corresponde aos transectos 1, 2 e 3; setor médio aos transectos 4, 5 e 6; 





As concentrações médias das variáveis orgânicas do sedimento por setor 
em cada estuário indicam que, de maneira geral, os maiores valores ocorreram no 
setor médio e interno dos estuários, variando muito de acordo com características 



















3.1  BAÍA DE TRAPANDÉ  
 
3.1.1  ANÁLISE ESPACIAL DA CAMPANHA DE INVERNO 
 
O índice AMBI na campanha de inverno (FIGURA 7) variou de 0,15 (condição 
ambiental normal)  a  7  (condição extremamente perturbada),  com  média  de  1,95  




FIGURA 7. Distribuição espacial dos índices bióticos (AMBI, M-AMBI e Shannon) e do teor de 
matéria orgânica no sedimento da Baía de Trapandé na campanha de inverno. A barra de cores 
espelha o gradiente formado pelo melhor valor do índice ou menor concentração de matéria 







do transecto 1 ao 9, sendo que as únicas ocorrências distintas foram um ponto nos 
transectos 1 e 7, ambos na margem sul (FIGURA 7). 
O índice M-AMBI na campanha de inverno variou de 0,06 (condição 
extremamente perturbada) a 0,93 (condição ambiental normal), com média geral de 
0,59 (moderadamente perturbada). O padrão de distribuição do índice correspondeu 
ao mesmo padrão observado do AMBI (em relação à condição ambiental) na 
campanha de inverno e verão (FIGURA 7).  
O índice de Shannon na campanha de inverno variou de 0 (condição 
ambiental extremamente perturbada) a 4,78 (condição ambiental normal), com 
média geral de 3,31 (condição moderadamente perturbada). Os padrões de 
variabilidade na diversidade seguiram mesmo padrão visual de condição ambiental 
observadas no índice AMBI e M-AMBI de inverno. O índice de Shannon apresentou 
maiores valores na região mais externa com decréscimo de diversidade em direção 
às regiões mais internas do estuário (FIGURA 7). 
 O teor de matéria orgânica variou no inverno de 0,36% a 19,81%, com média 
de 5,62%. As maiores concentrações foram encontradas na margem sul da Baía, no 
setor interno, transectos 7 e 8 próximos da entrada do canal do Ararapira (FIGURA 
7) e nos transectos 4 e 1 na margem sul mais próximos da desembocadura (Barra 
do Ararapira). 
 Os padrões de distribuição mais elevados da matéria orgânica foram todos 
coincidentes com os padrões de perturbação apontados por todos os índices, do 
transecto 6 ao 9, porém concentrações similares de matéria orgânica não 
encontraram o mesmo padrão de correspondência para os  transectos 1 e 4. Apenas 
o índice AMBI acusou uma pequena modificação no transecto 1 junto ao ponto mais 









3.1.2  ANÁLISE ESPACIAL DA CAMPANHA DE VERÃO 
 
O AMBI na campanha de verão variou de 0,78 (condição ambiental normal) a 
7 (extremamente perturbado), com média geral de 2,12 (levemente perturbado). O 
padrão de distribuição do índice foi similar ao do inverno, com uma ligeira piora dos 
valores nos transectos mais internos (FIGURA 8). 
 
 
FIGURA 8. Distribuição espacial dos índices bióticos (AMBI, M-AMBI e Shannon) e do teor de matéria 
orgânica no sedimento da Baía de Trapandé na campanha de verão. A barra de cores espelha o 
gradiente formado pelo melhor valor do índice ou menor concentração de matéria orgânica (cor 





O M-AMBI na campanha de verão variou de 0,05 (condição extremamente 
perturbada) a 0,91 (condição ambiental normal), com média geral de 0,59 
(moderadamente perturbado). O padrão de variabilidade do índice apresentou 
melhora nos valores da margem norte (transectos 5 a 9) e piora na margem sul 
(transectos 6 a 4) em relação à campanha de inverno (FIGURA 8). 
O índice de Shannon na campanha de verão variou de 0 a 5,02 (condição 
ambiental normal), com média geral de 2,12 (pesadamente perturbada) (FIGURA 8).   
No verão, os teores de matéria orgânica variaram de 0,2% a 15,13%, com 
média de 5,48%. As maiores concentrações foram encontradas na margem sul da 
Baía nos transectos 7 e 8, junto à entrada do canal do Ararapira (FIGURA 8).  
Os padrões de distribuição mais elevados da matéria orgânica foram 
parcialmente coincidentes com os padrões de perturbação apontados por AMBI e 



















3.2  BAÍA DAS LARANJEIRAS 
 
3.2.1  ANÁLISE ESPACIAL DA CAMPANHA DE INVERNO 
  
O índice AMBI na campanha de inverno variou de 0 (condição ambiental 
normal) a 4,5 (condição  pesadamente  perturbada), com  média  geral  de 1,67 
 
FIGURA 9. Distribuição espacial dos índices bióticos (AMBI, M-AMBI e Shannon) e do teor de matéria 
orgânica no sedimento da Baía das Laranjeiras na campanha de inverno. A barra de cores espelha o 
gradiente formado pelo melhor valor do índice ou menor concentração de matéria orgânica (cor 





(levemente perturbada). Os maiores valores ficaram restritos a porção sul do 
estuário, alguns pontos da margem leste e na cabeceira da Baía mais próximo à 
entrada da Baía de Guaraqueçaba.  O péssimo valor aferido (4,5) no primeiro ponto 
do transecto 1, entre a ilha do Mel e ilha das Peças (FIGURA 9).  
 O índice M-AMBI na campanha de inverno variou de 0,1 (condição 
extremamente perturbada) a 0,91 (condição ambiental normal) e a média geral foi de 
0,62 (levemente perturbada). O padrão de variabilidade do índice segue um 
gradiente longitudinal em quase toda extensão do estuário (eixo sul-norte), 
apresentando os melhores valores de M-AMBI na margem oeste ocupando grande 
parte do corpo do estuário. Os piores valores foram constantes na margem leste e 
de maneira mais pronunciada nos transectos 1 e 2 (FIGURA 9). 
O índice de Shannon na campanha de inverno variou de 0 (condição 
ambiental extremamente perturbada) a 4,53 (condição levemente perturbada), com 
média geral de 2,96 (condição pesadamente perturbada).  Os padrões de 
diversidade apresentaram um gradiente decrescente da margem oeste para leste, 
em duas radiais saindo do baixio do Perigo (transecto 1), uma que vai até a 
desembocadura, e outra que vai até a entrada da Baía de Guaraqueçaba na altura 
do transecto 9 (FIGURA 9). 
O teor de matéria orgânica no inverno variou de 0,93% a 13,54%, com média 
de 4,42%. A matéria orgânica se concentrou mais na margem leste da Baía nos 
transectos 3, 4, 5 e de forma também expressiva na região interna nos transectos 9 
junto à ligação com a enseada do Benito (FIGURA 9).  
Nesta análise a distribuição da matéria orgânica em concentrações mais 
elevadas (<10%) foi muito pontual, apenas no ponto 9 (transecto 3, primeiro ponto 
da margem leste), no ponto 18 (transecto 5, primeiro ponto da margem leste) e nos 
pontos 35 e 36 (transecto 9, margem oeste).  O padrão de distribuição da matéria 
orgânica no mapa teve mínima correspondência aos gradientes de perturbação 
apresentados pelos índices, todavia, uma análise na planilha de dados brutos 
(ANEXO 11) revelou alterações significativas para AMBI nos pontos 9, 35 e 36 que 





3.2.2  ANÁLISE ESPACIAL DA CAMPANHA DE VERÃO 
 
O AMBI na campanha de verão variou de 0 a 3,1 (levemente perturbado) e a 
média  geral  foi  igual  à  da  campanha  de  inverno (1,67 - levemente perturbado). 
O padrão de variabilidade do índice foi alternado em relação à campanha anterior, 
com os maiores valores ocupando as regiões centrais enquanto que as 
extremidades apresentaram os menores valores (FIGURA 10). 
 
FIGURA 10. Distribuição espacial dos índices bióticos (AMBI, M-AMBI e Shannon) e do teor de 
matéria orgânica no sedimento da Baía de Trapandé na campanha de verão. A barra de cores 
espelha o gradiente formado pelo melhor valor do índice ou menor concentração de matéria orgânica 





Importante destacar o agrupamento de pontos dos transectos 5 e 6 mais 
próximos da margem leste, onde, segundo Noernberg (2001), atuam formações 
episódicas de uma zona de máxima turbidez (FIGURA 10). 
O M-AMBI na campanha de verão variou de 0,41 (condição moderadamente 
perturbada) a 0,91 (condição ambiental normal), com média geral de 0,63 
(levemente perturbado). O padrão de variabilidade do índice apresentou padrão 
similar ao da campanha de inverno, porém, com melhoria dos valores na região sul 
da Baía (transectos 4 a 1), ficando restrita às áreas internas da Baía (transectos 9, 8 
e parte do 7) os valores que indicam condição ambiental moderadamente perturbada 
(FIGURA 10). 
O índice de Shannon na campanha de verão variou de 0 a 4,27 (condição 
levemente perturbada), com média geral de 2,92 (pesadamente perturbada).  Os 
padrões de orientação dos gradientes foram similares à campanha anterior, com 
melhoria dos valores nos transectos 5 e 6. Os piores valores de diversidade ficaram 
restritos a cabeceira do estuário (transecto 9) e aos dois pontos mais próximos a 
desembocadura (transecto 1) (FIGURA 10). 
O teor de matéria orgânica no verão variou de 0,34% a 5,62%, com média de 
1,99%. A distribuição se mostrou similar à campanha de inverno, porém com valores 
muito mais baixos, tanto na margem leste da Baía nos transectos 3, 4 e 5, quanto na 
região interna, transecto 9, junto à ligação com a enseada do Benito (FIGURA 10). 
O padrão de distribuição de matéria orgânica foi inverso em relação ao 
gradiente de perturbação apresentado pelo AMBI e parcialmente coincidente com a 
diversidade de Shannon e M-AMBI.  
Em realidade, as concentrações de matéria orgânica foram tão baixas que os 
resultados apontados por todos os mapas desta campanha estão estritamente 
relacionados ao gradiente ambiental do estuário e suas forçantes (hidrodinâmica, 







3.3  BAÍA DE GUARATUBA 
 
3.3.1  ANÁLISE ESPACIAL DA CAMPANHA DE INVERNO 
 
O índice AMBI na campanha de inverno (FIGURA 11) variou de 0,29 
(levemente perturbado) a 4,47 (pesadamente perturbada), com média geral de 3,25 
(levemente perturbado). Os transectos do setor médio da Baía (4 e 5) foram 
classificados como pesadamente perturbados, com destaque para o pontos na 
margem sul próximos    a desembocadura do rio Boguaçu, que mostraram padrão 
coincidente com a  distribuição  de  nitrogênio  total  para mesma campanha 
(ANEXO 19.B). 
 
FIGURA 11. Distribuição espacial dos índices bióticos (AMBI, M-AMBI e Shannon) e do teor de 
matéria orgânica no sedimento da Baía de Guaratuba na campanha de inverno. A barra de cores 
espelha o gradiente formado pelo melhor valor do índice ou menor concentração de matéria orgânica 





O setor interno contrastou com os demais (transectos 7 a 9) apresentando um 
gradiente de levemente perturbados a condição ambiental normal (FIGURA 11). 
O índice M-AMBI na campanha de inverno variou de 0,19 (condição 
extremamente perturbada) a 0,83 (condição ambiental normal), a média geral foi de 
0,45 (moderadamente perturbada). O padrão de variabilidade foi dividido em dois 
setores bem distintos, o primeiro (transecto 1 a 6), com o predomínio dos piores 
valores de classificação, o segundo (transectos 6 a 9) apresentando os melhores 
valores de classificação ambiental. Os pontos que mais se destacaram 
negativamente foram os pontos próximos ao rio Boguaçu e um outro na margem sul 
(transecto 1), bem próximo à desembocadura da Baía (FIGURA 11). 
O índice de Shannon na campanha de inverno variou de 0,13 (extremamente 
perturbada) a 3,99 (moderadamente perturbada), a média geral foi de 1,80 
(pesadamente perturbada). O padrão de variabilidade do índice apontou a condição 
de extremamente perturbada na região mediana da baía, numa faixa que vai da 
margem sul a norte entre os transectos 4 e 5. A partir desta faixa dois surgem dois 
gradientes decrescentes em direção às extremidades da baía, o setor externo 
apresentou classificação de pesadamente perturbado enquanto que no setor interno 
foi de moderadamente perturbado (FIGURA 11). 
No inverno o teor de matéria orgânica no verão variou de 1,48% a 15,7%, 
com média de 6,28%. Os maiores valores foram encontrados no fim do setor médio 
(transecto 6) e na maioria dos pontos do setor interno da Baía (transectos 7 a 9).  
Os padrões de distribuição mais elevados da matéria orgânica foram opostos 
aos padrões de perturbação apontados por todos os índices, apenas no transecto 6 
existiu uma correspondência, ou melhor dizendo, uma sobreposição, pois tanto a 
matéria orgânica quanto os índices são afetados por uma zona de máxima turbidez 








3.3.2  ANÁLISE ESPACIAL DA CAMPANHA DE VERÃO 
 
O AMBI na campanha de verão mostrou variação similar a do inverno, 
variando de 0,44 (levemente perturbado) a 4,5 (pesadamente perturbado), com 
sensível melhora na média geral de 2,55 (levemente perturbado). O padrão de 
variabilidade do índice praticamente continuou o mesmo da campanha de inverno, 
com uma diferença marcante apenas, os piores valores nos transectos 4 e 5 
ocorreram nesta campanha na margem norte (FIGURA 12). 
 
 
FIGURA 12. Distribuição espacial dos índices bióticos (AMBI, M-AMBI e Shannon) e do teor de 
matéria orgânica no sedimento da Baía de Guaratuba na campanha de verão. A barra de cores 
espelha o gradiente formado pelo melhor valor do índice ou menor concentração de matéria orgânica 





O M-AMBI na campanha de verão variou de 0,18 (condição extremamente 
perturbada) a 0,88 (condição ambiental normal), com média geral de 0,52 
(moderadamente perturbado). O padrão de variabilidade do índice apresentou 
melhoria generalizada dos valores da região interna da Baía (transectos 7) 
estendendo-se na até o transecto 3. Os piores valores ficaram restritos à área mais 
externa próxima à desembocadura (transectos 3 a 1) indicando condição ambiental 
extremamente perturbada (FIGURA 12). 
O índice de Shannon na campanha de verão repetiu o padrão geral do 
inverno, variando de 0,02 (extremamente perturbada) a 3,88 (moderadamente 
perturbada), com média geral de 1,87 (pesadamente perturbado). Os piores valores 
continuaram a ocorrer na região mediana do estuário, porém, mais relacionado à 
margem norte (transectos 4 a 6), o setor externo apresentou piora em relação a 
campanha de inverno (condições extremamente perturbadas) (FIGURA 12). 
No verão o teor de matéria orgânica no verão variou de 0,9% a 14,7%, com 
média de 5,20%. Os maiores valores foram encontrados no setor interno da Baía 
(transectos 7 a 9), junto à margem norte próximo à desembocadura do rio Cubatão.  
Assim como na campanha de inverno (FIGURA 11), os padrões de 
distribuição mais elevadas da matéria orgânica foram opostas aos padrões de 
perturbação apontados por todos os índices (FIGURA 12), sugerindo que às 
concentrações de matéria orgânica estão abaixo dos limites de detecção ou da 











3.4  BAÍA DA BABITONGA 
 
3.4.1  ANÁLISE ESPACIAL DA CAMPANHA DE INVERNO 
 
O índice AMBI na campanha de inverno (FIGURA 13) variou de 0 (condição 
ambiental normal) a 4,65 (condição pesadamente perturbada) entre pontos, com 
média geral de 2,13 (condição levemente perturbada). 
 
FIGURA 13. Distribuição espacial dos índices bióticos (AMBI, M-AMBI e Shannon) e do teor de 
matéria orgânica no sedimento da Baía da Babitonga na campanha de inverno. A barra de cores 
espelha o gradiente formado pelo melhor valor do índice ou menor concentração de matéria orgânica 





 O setor externo e parte do setor médio da Baía (transectos 1 a 5) foram 
classificados como moderadamente perturbados, com destaque para dois pontos do 
transecto 4 na margem sul (pesadamente perturbados). Os transectos 6 a 9 
apresentaram um gradiente de levemente perturbados a condição ambiental normal 
(FIGURA 13). 
O índice M-AMBI na campanha de inverno variou de 0,24 (condição 
pesadamente perturbada) a 0,87 (condição ambiental normal) entre pontos, com 
média geral de 0,57 (moderadamente perturbada). A região que vai do setor externo 
até início do setor interno da Baía (transectos 1 a 7) foi classificada como levemente 
perturbada. Do transecto 7 a 9 ocorreu um pronunciado aumento até a condição de 
moderadamente perturbado (FIGURA 13). 
O índice de Shannon na campanha de inverno variou de 0 (condição 
ambiental extremamente perturbada) a 4,32 (condição levemente perturbada) entre 
pontos e a média geral foi de 2,91 (condição pesadamente perturbada). O setor 
externo e médio da Baía (transectos 1 a 6) foram classificados como 
moderadamente perturbados. O setor interno (transectos 7 a 9) apresentou condição 
pesadamente perturbada com piores valores situados na margem sul do transecto 8 
(FIGURA 13). 
O teor de matéria orgânica no inverno variou de 1,17% a 23,9%, com média 
de 7,37%. A distribuição ficou concentrada bem ao centro do setor médio da Baía 
(transecto 6), próximo à região portuária de São Francisco do Sul (FIGURA 13).  
Os padrões de distribuição mais elevados da matéria orgânica foram 
totalmente distintos aos padrões de perturbação apontados por todos os índices e, 









3.4.2  ANÁLISE ESPACIAL DA CAMPANHA DE VERÃO 
 
O AMBI na campanha de verão mostrou considerável melhora em relação ao 
inverno, variando de 0 a 3 (levemente perturbado), com média geral do índice em 
1,38 (levemente perturbado). O padrão de variabilidade do índice praticamente 
continuou o mesmo da campanha de inverno, com piores valores da jusante para 
montante do estuário (FIGURA 14). 
 
FIGURA 14. Distribuição espacial dos índices bióticos (AMBI, M-AMBI e Shannon) e do teor de 
matéria orgânica no sedimento da Baía da Babitonga na campanha de verão. A barra de cores 
espelha o gradiente formado pelo melhor valor do índice ou menor concentração de matéria orgânica 





Os transectos 3 e 4 novamente apresentaram os valores mais elevados, 
porém com classificação de levemente perturbados (FIGURA 14). 
O M-AMBI na campanha de verão variou de 0,22 (condição pesadamente 
perturbada) a 0,89 (condição ambiental normal), com média geral de 0,62 
(levemente perturbado). O padrão de variabilidade do índice apresentou melhoria 
generalizada dos valores na região que vai do setor externo até início do setor 
interno da Baía (transectos 1 a 7), estendendo-se na margem norte nos transectos 8 
e 9. Os piores valores ficaram circunscritos a estes mesmos transectos junto à 
margem sul indicando condição ambiental extremamente perturbada (FIGURA 14). 
O índice de Shannon na campanha de verão repetiu padrão visual 
semelhante na variabilidade em relação ao inverno, de 0 a 5,06 (condição ambiental 
normal), com média geral de 3,13 (moderadamente perturbado). Os piores valores 
continuaram a ocorrer na região mais interna do estuário, junto à margem sul nos 
transectos 8 e 9 (condições extremamente perturbadas) (FIGURA 14). 
 O teor de matéria orgânica no sedimento no verão variou de 0,19% a 11,35% 
entre os pontos, com média de 5%. A distribuição mostrou um gradiente crescente 
da desembocadura em direção às áreas mais internas da baía. A partir do transecto 
6 (região portuária) os valores sofreram um incremento com maiores concentrações  
junto a margem sul nos transecto 8 e 9 (FIGURA 14). 
 Os padrões de perturbação apontados pelo índice de Shannon foram bem 
correlacionados ao gradiente de distribuição da matéria orgânica, o M-AMBI também 
apresentou, com menos intensidade, padrão semelhante. O AMBI foi totalmente 










3.5  ANÁLISES DE REDUNDÂNCIA (RDA) 
3.5.1 BAÍA DE TRAPANDÉ - CAMPANHA DE INVERNO 
 O gráfico da campanha de inverno da Baía de Trapandé (FIGURA 15) 
mostrou que os índices - AMBI, M-AMBI e Shannon - não apresentaram nenhuma 
correlação significativa com as variáveis ambientais, apenas o parâmetro da riqueza, 
junto ao eixo 1 (92%), teve alta correlação negativa com as variáveis energia 
hidrodinâmica e cascalho; e correlação positiva com as variáveis média do grão e 
carbonato de cálcio.  
 
FIGURA 15.  Gráfico da campanha de inverno na Baía de Trapandé, baseado em análise de 
redundância de parâmetros orgânicos (vetores em azul: MO – Teor de matéria orgânica; C – Carbono 
total; N – Nitrogênio total; P – Fósforo total) e granulométricos do sedimento (vetores em azul: CaCO3 
- %Carbonato de cálcio; Argila; Areia; Cascalho; Finos; Média do grão; Grau de Seleção; Energia 
hidrodinâmica)  em relação às variáveis dependentes (em vermelho: AMBI; M-AMBI; Shannon; RIQ 
– Riqueza) e aos pontos amostrais (números em preto). Proporção de explicação acumulada dos 
eixos de 97%. 
 O Ponto 27 foi o único ponto outlier desta campanha, pois apresentou zero 
espécimes na amostra, sua permanência na análise é justificada devido ao fato de 
que a ausência de organismos é interpretada pelos índices como um local 















extremamente perturbado (AMBI=7), sendo deste modo, uma importante informação 
a ser tratada, outro motivo para sua permanência foi uma tentativa frustrada de 
retirada deste ponto da análise, os resultados em relação aos índices continuaram 
os mesmos e ocorreu uma redistribuição de pontos e vetores muito mais confusa.  
 Nesta análise apenas a variável silte foi retirada devido à alta colinearidade 
com finos (0,99). 
 
3.5.2  BAÍA DE TRAPANDÉ - CAMPANHA DE VERÃO 
 
 O gráfico da análise de redundância da campanha de verão na Baía de 
Trapandé (FIGURA 16), mostrou que os índices, AMBI e M-AMBI, não tiveram 
qualquer correlação significativa com os parâmetros ambientais amostrados, o 
índice de Shannon teve pequena correlação positiva com o carbono total e alta 
correlação negativa com a matéria orgânica e o carbonato de cálcio. O parâmetro da 
riqueza foi altamente correlacionado com às variáveis energia hidrodinâmica e areia. 
                   
FIGURA 16.  Gráfico da campanha de verão na Baía de Trapandé, baseado em análise de 
redundância de parâmetros orgânicos (vetores em azul: MO – Teor de matéria orgânica;                    
C – Carbono total;  N – Nitrogênio total; P – Fósforo total) e granulométricos do sedimento (vetores 
em azul: CaCO3 - %Carbonato de cálcio; Argila; Areia; Cascalho; Grau de Seleção; Energia 
hidrodinâmica)  em relação às variáveis dependentes (em vermelho: AMBI; M-AMBI; Shannon; RIQ 
– Riqueza) e aos pontos amostrais (números em preto). Proporção de explicação acumulada dos 
eixos de 98%. 















 Os pontos 27 e 17 foram os mais extremos no gráfico, no ponto 27 ocorreu 
exatamente o que já foi dito na análise gráfica anterior da campanha de inverno 
(FIGURA 15), o ponto 17 apresentou o segundo pior valor de AMBI (4,47) com 8 
espécies em sua amostra e alta dominância do gastrópode Heleobia australis (691 
indivíduos).   
 O ponto 25 apresentou uma aparente correlação com as variáveis nitrogênio 
total e grau de seleção, ambos em relação ao eixo 2 (apenas 5% de explicação), 
todavia, sua posição no gráfico é explicada pelo menor valor de AMBI (0,7) em 
contraposição ao ponto 27 (AMBI=7). 
  Foram retirados desta análise três parâmetros: média (0,94) e silte (0,99) por 
alta colinearidade com finos que, por sua vez, também foi retirado por colinearidade 
com a matéria orgânica (0,88).  
 
3.5.3  BAÍA DAS LARANJEIRAS - CAMPANHA DE INVERNO 
 
 O gráfico da análise de redundância da campanha de inverno na Baía de 
Laranjeiras (FIGURA 17), mostrou que AMBI foi único índice a ter uma 
pequeníssima correlação com o silte e matéria orgânica, ambos relacionados ao 
eixo 2 (8%). Os índices de Shannon e M-AMBI foram totalmente indiferentes na 
análise à influência das variáveis ambientais. 
 O parâmetro da riqueza teve alta correlação negativa com a concentração de 
carbonato de cálcio, ficando bem mais destacado no lado direito do gráfico junto aos 
pontos que apresentaram os maiores valores deste parâmetro, estes pontos foram 
correlacionados negativamente a energia hidrodinâmica e tem a particularidade de 
se localizarem todos na margem oeste da Baía das Laranjeiras, em locais mais 
protegidos da influência direta das correntes de maré. 
 O ponto 34 foi considerado um outlier e retirado da análise devido à 





tal razão obteve pelo AMBI o melhor escore de condição ambiental, entretanto, com 
uma baixa riqueza (4 espécies). Pela mesma razão o ponto 25 também foi retirado, 
diferindo apenas no fato de ter apresentado no total da amostra um Paraprionospio 
pinnata (grupo IV). 
  
 
FIGURA 17. Gráfico da campanha de inverno na Baía das Laranjeiras, baseado em análise de 
redundância de parâmetros orgânicos (vetores em azul: MO – Teor de matéria orgânica;                     
C – Carbono total; N – Nitrogênio total; P – Fósforo total) e granulométricos do sedimento (vetores em 
azul: CaCO3 - %Carbonato de cálcio; Argila; Areia; Cascalho; Finos; Grau de Seleção; Energia 
hidrodinâmica) em relação às variáveis dependentes (em vermelho: AMBI; M-AMBI; Shannon; RIQ – 
Riqueza) e aos pontos amostrais (números em preto). Proporção de explicação acumulada dos eixos 
de 98%. 
 Os pontos 3 e 9 obtiveram os maiores valores de AMBI (~3,5) e foram 
correlacionados ao silte e matéria orgânica, em antagonismo aos pontos extremos 
(22, 6, 23 e 2) que obtiveram os valores mais baixos de AMBI.  
Foram retirados desta análise dois parâmetros: média (0,87) e finos (0,87) por 
alta colinearidade com a matéria orgânica.   
 
 















3.5.3  BAÍA DAS LARANJEIRAS - CAMPANHA DE VERÃO 
 
 O gráfico da análise de redundância da campanha de verão na Baía de 
Laranjeiras (FIGURA 18), mostrou que o AMBI foi mais correlacionado a 
concentração de carbono total e negativamente correlacionado a concentração de  
nitrogênio total, ambos relacionados ao eixo 2 (22,1%). 
 
 
FIGURA 18. Gráfico da campanha de verão na Baía das Laranjeiras, baseado em análise de 
redundância de parâmetros orgânicos (vetores em azul: MO – Teor de matéria orgânica;                    
C – Carbono total; N – Nitrogênio total; P – Fósforo total) e granulométricos do sedimento (vetores em 
azul: CaCO3 - %Carbonato de cálcio; Argila; Areia; Cascalho; Finos; Grau de Seleção; Energia 
hidrodinâmica)  em relação às variáveis dependentes (em vermelho: AMBI; M-AMBI; Shannon; RIQ 
– Riqueza) e aos pontos amostrais (números em preto). Proporção de explicação acumulada dos 
eixos de 93,6%. 
O índice de Shannon apresentou (FIGURA 18) apenas relativa correlação 
negativa com às variáveis argila, matéria orgânica, grau de seleção e carbonato de 
cálcio (eixo 1 – 71,5%). 
O M-AMBI (FIGURA 18) teve pequena correlação com cascalho (eixo 1) e a 
energia hidrodinâmica (eixo 2) e significativa correlação negativa com finos (eixo 2), 

















entretanto, o resultado de M-AMBI é mais justificado pela influência direta da riqueza 
que teve alta correlação negativa com finos (eixo 1) e alta correlação positiva com a 
areia (eixo 1). 
Os pontos acima no gráfico (31, 4 e 35) representam os melhores valores de 
AMBI e os maiores valores para riqueza em relação aos pontos 25, 5 e 6 que 
tiveram os piores resultados de AMBI, por outro lado, os pontos 2, 10 e 29, à direita 
no gráfico (FIGURA 18), obtiveram bons escores de AMBI e valores muito baixos de 
riqueza.  
Foram retirados desta análise dois parâmetros: média (0,85) e silte (0,88) por 
alta colinearidade com finos. 
 
3.5.4  BAÍA DE GUARATUBA - CAMPANHA DE INVERNO 
 
 O gráfico da análise de redundância da campanha de inverno na Baía de 
Guaratuba (FIGURA 19), mostrou que AMBI teve sua posição bem correlacionada 
ao eixo 1 (83,2%) e apesar de  sugerir que os dois vetores mais próximos 
(Carbonato de cálcio e Nitrogênio) sejam os maiores fatores de influência sobre o 
AMBI, o mais correto é creditar à Heleobia australis (GIV) grande peso e influência 
nesta análise, pois esta espécie dominou quase todos pontos amostrados e em 
especial os pontos mais à esquerda no gráfico. No ponto 28 ocorreu o maior registro 
(6.284 ind.) e sua ausência somente aconteceu nos pontos 30, 31, 33, 34 e 35. 
 
 De maneira análoga, Shannon (FIGURA 19) somente obteve os melhores 
resultados nestes pontos livres da dominância de H. australis, por outro lado, a 
riqueza - mesmo tendo a vantagem de não ser afetada por dominância de espécies - 
mostrou pequena correlação positiva com a média do grão e o grau de seleção e 
negativa com a energia hidrodinâmica, todos em relação ao eixo 2 (9,5%). O ponto 





 O M-AMBI não mostrou nenhuma correlação significante com os parâmetros 
orgânicos ou granulométricos do sedimento, posicionando-se à direita no gráfico 
(FIGURA 19) entre os pontos mais relacionados aos menores valores de AMBI, com 
alta riqueza e maior diversidade. 
 
FIGURA 19. Gráfico da campanha de inverno na Baía de Guaratuba, baseado em análise de 
redundância de parâmetros orgânicos (vetores em azul: MO – Teor de matéria orgânica;                    
C – Carbono total; N – Nitrogênio total; P – Fósforo total) e granulométricos do sedimento (vetores em 
azul: CaCO3 - %Carbonato de cálcio; Argila; Areia; Cascalho; Silte; Média do grão; Grau de 
Seleção; Energia hidrodinâmica)  em relação às variáveis dependentes (em vermelho: AMBI; M-
AMBI; Shannon; RIQ – Riqueza) e aos pontos amostrais (números em preto). Proporção de 
explicação acumulada dos eixos de 92,7%. 
 
 Foi retirada desta análise (FIGURA 18) a variável finos por apresentar alta 




















3.5.5  BAÍA DE GUARATUBA - CAMPANHA DE VERÃO 
 O gráfico da análise de redundância da campanha de verão na Baía de 
Guaratuba (FIGURA 20), mostrou que AMBI foi mais correlacionado a energia 
hidrodinâmica (eixo 1 - 86%) e pelas variáveis cascalho e areia (eixo 2 – 10%), e 
negativamente correlacionado a matéria orgânica. Entretanto, novamente a 
influência na análise de Heleobia australis se fez presente e de maneira muito mais 
intensa do que na campanha de inverno.  
 O conjunto de pontos dispostos no quadrante direito abaixo no gráfico 
(FIGURA 20), com exceção do ponto 12, fazem parte do setor médio (transectos 4, 5 
e 6) e totalizaram a quantia de 96.861 H. australis, o ponto 21 apresentou a maior 
densidade:  32.705 espécimes. 
 
FIGURA 20. Gráfico da campanha de verão na Baía de Guaratuba, baseado em análise de 
redundância de parâmetros orgânicos (vetores em azul: MO – Teor de matéria orgânica;                    
C – Carbono total;   N – Nitrogênio total; P – Fósforo total) e granulométricos do sedimento (vetores 
em azul: CaCO3 - %Carbonato de cálcio; Argila; Areia; Cascalho; Grau de Seleção; Energia 
hidrodinâmica)  em relação às variáveis dependentes (em vermelho: AMBI; M-AMBI; Shannon; RIQ 
– Riqueza) e aos pontos amostrais (números em preto). Proporção de explicação acumulada dos 
eixos de 96%. 
















 Aproximadamente um terço do total de pontos nesta campanha foram 
massivamente dominados por Heleobia australis, outro terço dos pontos 
apresentaram apenas de 1 a 10 espécimes, enquanto que no terço restante H. 
australis foi ausente. 
 O índice de Shannon (FIGURA 20), junto ao eixo 1, foi bem correlacionado às 
variáveis nitrogênio, carbonato de cálcio e fósforo. O M-AMBI foi da mesma maneira 
correlacionado a estas variáveis e ao grau de seleção. A riqueza foi fracamente 
correlacionada ao fósforo. Por fim, Shannon, M-AMBI e a riqueza foram 
correlacionados negativamente à energia hidrodinâmica. 
 Foram retirados desta análise (FIGURA 20) três parâmetros: média (0,94) e 
silte (0,96) por alta colinearidade com finos que, por sua vez, também foi retirado por 
colinearidade com a matéria orgânica (0,91).  
 
3.5.6  BAÍA DA BABITONGA - CAMPANHA DE INVERNO  
 
 O gráfico da análise de redundância da campanha de inverno na Baía da 
Babitonga (FIGURA 21), mostrou que AMBI foi positivamente correlacionado (eixo 1 
– 49%) à matéria orgânica e negativamente correlacionado à energia hidrodinâmica, 
enquanto que as demais variáveis dependentes foram todas mais correlacionadas 
ao eixo 2 (44,4%). 
 A riqueza apresentou alto correlacionamento com cascalho, M-AMBI e 
Shannon apresentaram correlação positiva tanto pelo cascalho quanto pela areia e 
negativa pelo silte.   
 O ponto 21 foi extremo devido à alta riqueza de sua amostra (50 esp.) e seu 
oposto foram os pontos 28 e 33 (4 esp.), o ponto 15 obteve a pior avaliação de AMBI 







FIGURA 21. Gráfico da campanha de inverno na Baía da Babitonga, baseado em análise de 
redundância de parâmetros orgânicos (vetores em azul: MO – Teor de matéria orgânica;                    
C – Carbono total; N – Nitrogênio total; P – Fósforo total) e granulométricos do sedimento (vetores em 
azul: CaCO3 - %Carbonato de cálcio; Argila; Areia; Cascalho; Silte; Grau de Seleção; Energia 
hidrodinâmica)  em relação às variáveis dependentes (em vermelho: AMBI; M-AMBI; Shannon; RIQ 
– Riqueza) e aos pontos amostrais (números em preto). Proporção de explicação acumulada dos 
eixos de 93,4%. 
 Foi retirada desta análise a variável finos (0,97) por alta colinearidade com o 
silte.  
 
3.5.7  BAÍA DA BABITONGA - CAMPANHA DE VERÃO 
  
 O gráfico da análise de redundância da campanha de verão na Baía da 
Babitonga (FIGURA 22), mostrou que AMBI foi bem correlacionado ao agrupamento 
de pontos (14, 25, 7, 4, 26 e 13) que foram associados às maiores concentrações de 
argila (eixo 2 - 22%) e correlacionado negativamente a energia hidrodinâmica. 

















 A riqueza juntamente ao eixo 1 (75,9%), apresentou uma grande correlação 
positiva com a areia e cascalho e uma forte correlação negativa com a matéria 
orgânica (FIGURA 22). Este padrão apresentado pela riqueza foi forte a ponto de 
influenciar diretamente M-AMBI e Shannon, que apresentaram o mesmo 
comportamento similar em relação a estas variáveis, só que em menor escala.  
 
 Os pontos 20 e 12 foram extremos opostos no gráfico (FIGURA 22) devido à 
avaliação de AMBI, o primeiro com AMBI de 2,37 e o segundo com valor de 0,59, 




FIGURA 22. Gráfico da campanha de verão na Baía da Babitonga, baseado em análise de 
redundância de parâmetros orgânicos (vetores em azul: MO – Teor de matéria orgânica;                    
C – Carbono total; N – Nitrogênio total; P – Fósforo total) e granulométricos do sedimento (vetores em 
azul: CaCO3 - %Carbonato de cálcio; Argila; Areia; Cascalho; Silte; Grau de Seleção; Energia 
hidrodinâmica)  em relação às variáveis dependentes (em vermelho: AMBI; M-AMBI; Shannon; RIQ 
– Riqueza) e aos pontos amostrais (números em preto). Proporção de explicação acumulada dos 
eixos de 98%. 
 
  Foram retirados desta análise (FIGURA 22) duas variáveis: finos por alta 
colinearidade com a matéria orgânica (0,96), com silte (0,90) e com a média (0,93) 
















que também foi retirada por colinearidade com a matéria orgânica (0,90). O ponto 31 
foi considerado outlier e retirado da análise devido à baixa riqueza (3).  
 Por fim, esta análise também não contou com os pontos 30, 32 e 36 que 
foram perdidos durante a triagem e processamento das amostras em laboratório. 
 
 
4   DISCUSSÃO 
 
A hipótese de que as concentrações do teor matéria orgânica ou de finos 
sejam precursoras da alta variabilidade dos índices bióticos, nestes ambientes 
estuarinos, não foi constatada. Em realidade, estas variáveis se mostraram 
coadjuvantes de padrões prevalecentes do gradiente de energia ambiental 
estuarina. Obviamente esta constatação é restrita a uma escala de variabilidade 
espacial mais ampla, do quilômetro a dezena do quilômetro, pois o estudo objetivou 
perceber padrões de resposta dos índices ao longo das regiões estuarinas 
estudadas.  
Segundo Quintino et al. (2006) e Tataranni & Lardicci (2009) os índices 
bióticos sugerem, em pequena escala, resultados que refletem fatores mais ligados 
à heterogeneidade ecológica, enquanto que na escala de setores estuarinos, índices 
bióticos parecem refletir variações naturais na perturbação por correntes ao invés de 
variação por efeitos antropogênicos. 
A análise dos resultados gerais dos índices, para o estado de condição 
ambiental (TABELA 2 e 3) e das concentrações das variáveis orgânicas no 
sedimento (TABELA 4 e 5), serve como ponto de partida inicial na identificação da 
variabilidade e formulação de hipóteses sobre processos que afetam as resposta 
dos índices bióticos. A informação condensada pelas médias foi útil para 
reconhecer, num primeiro momento, a avaliação conjunta dos índices em todos 
estuários e sua variabilidade espacial (setores) e temporal (campanhas).  
O resultado de todas tabelas (2 a 5), mostram que as concentrações de 





associado a locais com baixo fluxo de matéria orgânica ou em condições de não 
enriquecimento orgânico (e.g. CROMEY et al., 2002; CALLIER et al., 2008), o que, 
por sua vez, não influenciou qualquer padrão geral de correspondência significativo 
dos índices AMBI e M-AMBI. Outros estudos também sugerem que a matéria 
orgânica é um pobre indicador da condição bentônica, especialmente em níveis 
baixos (HARGRAVE et al., 1997; MAZZOLA et al., 2000; MACLEOD et al., 2004). 
Nestas condições, índices baseados nas premissas do modelo de 
enriquecimento orgânico de Pearson & Rosenberg (1978) podem potencialmente 
gerar respostas mistas, principalmente em estuários, onde a macrofauna bêntica 
responde de maneira complexa a inúmeras interações biogeoquímicas e ecológicas, 
resultando em padrões que raramente são explicados de forma adequada por uma 
única variável ambiental (BORJA et al., 2009). 
Os mapas geoestatísticos da análise espacial mostram que os padrões de 
correspondência entre a matéria orgânica (M.O.) e os índices, na maior parte das 
análises, foram mais frequentes nas regiões internas dos estuários, como esperado. 
Estes ambientes de menor energia possibilitam acúmulo de maiores quantidades de 
matéria orgânica, argila e silte, fatores granulométricos que desempenham um papel 
primário na determinação da diversidade e abundância da macrofauna (LANA & 
GUISS, 1991; THRUSH et al., 2003) influenciando diretamente a resposta dos 
índices bênticos (BLANCHET et al., 2008). 
Entretanto, este padrão visual de correspondência se apresentou muitas 
vezes coincidente, mas não estritamente correlacionado. O mapa da Baía de 
Trapandé no inverno (FIGURA 6) constitui um bom exemplo, pois concentrações 
equivalentes de M.O. em transectos diferentes não apresentam mesmo padrão de 
resposta dos índices. A análise de redundância desta campanha (FIGURA 14) 
revela que tanto M.O. quanto a concentração de finos não afetam significativamente 
o conjunto de respostas dos índices. 
Outro exemplo mais extremo seria a Baía de Guaratuba no verão (FIGURA 
11), nesta campanha a correspondência no mapa foi inversa e a análise de 





que tanto M.O. quanto finos não são os grandes promotores da variabilidade 
espacial dos índices testados nesta escala espacial mais ampla.  
Contudo, a variabilidade dos índices apresentada em todas as análises - 
espacial e de redundância - não foi homogênea, mas composta de uma diversidade 
de situações que variam de acordo com o índice e que se distinguem por seus 
diferentes enfoques, pelo esforço amostral e pelas diferentes circunstâncias 
envolvendo os ambientes amostrados.  
O gradiente de salinidade presente em estuários representa uma das 
principais fontes de variabilidade dos índices. Segundo Zettler et al. (2007) a 
salinidade pode ter um impacto apenas sobre o índices com valores base na 
biodiversidade (por exemplo, H’), e consequentemente, não sobre aqueles baseados 
em grupos ecológicos ou tróficos. A Baía de Guaratuba (FIGURA 10 e 11) é o único 
estuário que possui três categorias de salinidade na área amostrada (polihalino, 
mesohalino e oligohalino).  
Nos transectos finais, paradoxalmente, apresenta os melhores valores de 
índice e concordância para diversidade de Shannon, AMBI e M-AMBI.  
Diferentemente de muitos estudos que descrevem a discordância entre diferentes 
tipos de índices e regiões de baixa salinidade (BORJA et al., 2008). No caso do 
AMBI, os mesmos problemas em ambientes de baixa salinidade têm sido descritos 
(BORJA & MUXIKA, 2005). Mas o M-AMBI, no entanto, tem sido apontado como 
mais preciso nestes habitats (MUXIKA et al., 2007).  
No caso do índice de Shannon o motivo está ligado à riqueza de espécies e 
sua fraca consideração a aspectos ecológicos em sua fórmula, pois com o aumento 
da riqueza a diversidade tende a aumentar, não sendo isto necessariamente 
correlacionado com a boa qualidade da água (e.g. DAUVIN, 2005; QUINTINO et al., 
2006). 
A precisão de M-AMBI neste setor em questão (FIGURA 10) também é 
questionável, por se tratar de um índice síntese foi influenciado positivamente por 
Shannon e a riqueza de espécies, independentemente do fato de AMBI também 





de 10 apresenta baixa robustez na análise, além dos altos índices de não atribuição 
na campanha de inverno no último transecto (ANEXO 18.5). 
Interessante observar que a riqueza, na maioria das análises de redundância, 
foi o parâmetro biótico que marcadamente melhor representou a influência mais ou 
menos contundente da hidrodinâmica, não apenas pela correlação direta ao vetor de 
“energia” hidrodinâmica, mas pelo posicionamento mais associado às características 
granulométricas que espelham o gradiente de energia ambiental, denotando a 
influência positiva ou negativa da hidrodinâmica na riqueza de espécies e 
consequentemente, seu efeito direto em Shannon e sinérgico em M-AMBI. 
Neste sentido, o padrão de variabilidade encontrado nas análises da Baía de 
Guaratuba para inverno e verão (FIGURA 10 e 11), servem de modelo para 
sumarizar alguns processos de variabilidade causada pela hidrodinâmica, que 
ocorreram também nos demais estuários.  
Segundo Zem (2005), as feições sedimentares da Baía de Guaratuba, 
indicam que a distribuição de energia funciona de maneira análoga à uma ampulheta 
invertida, onde o corpo central amplo, tem a função de amortizar os fluxos vindos 
das extremidades afuniladas, de alta energia hidrodinâmica, representadas pelas 
regiões da cabeceira e da boca da baía.  
Este padrão ressalta a forma como a hidrodinâmica, dependendo da 
intensidade, promove ou empobrece a estruturação da comunidade bêntica     
(ESCAVARAGE et al., 2004; GRAY & ELLIOT, 2009), as análises de redundância 
(FIGURA 19 e 20) apontam os melhores valores de riqueza em associação com os 
fatores indicativos de maior deposição sedimentar, na região de influência fluvial 
(transectos 9 a 5), evidenciando o padrão mais moderado da hidrodinâmica neste 
local. 
  Ainda, segundo Zem (2005) no corpo central amplo do estuário (região que 
vai do transecto 4 ao 5) é, provavelmente, onde ocorrem os principais processos de 
mistura estuarina, com o desenvolvimento potencial de uma zona de máxima 
turbidez. Este fato que ficou evidenciado nas análises espaciais de AMBI das duas 





maciça do microgastrópode Heleobia australis (GIV), uma reconhecida espécie 
oportunista que possui alta capacidade de dispersão em curtos intervalos de tempo, 
seja por migração ativa ou transporte passivo, caracterizando-se principalmente 
como excelente recolonizadora, ocupando rapidamente áreas perturbadas por 
eventos ambientais ou antrópicos. Estas características contribuem para que, 
Heleobia australis, seja considerada uma bioindicadora por presença de zonas de 
máxima turbidez, tal como sugerido por Lana et al. (1999) em um diagnóstico de 
impacto e monitoramento da macrofauna bêntica.  
A área de influência marinha (transecto 1 ao 4) segundo Marone et al. (2005) 
é dominada por correntes de alta intensidade (mais de 2 m/s), tanto pelas de maré 
enchente quanto pelas de vazante, causadas pela assimetria na propagação da 
onda de maré ao entrar e sair do estuário, sendo que as correntes de vazante são 
ainda mais fortes devido à contribuição da drenagem continental e das correntes 
residuais. Desse modo, as fortes correntes neste setor favorecem a ocorrência de 
depósitos de sedimentos não coesivos bem selecionados, bem como de processos 
erosivos evidenciados pela grande profundidade dos canais, principalmente na 
margem sul, próximo à cidade de Guaratuba e na boca da baía. 
Este padrão foi retratado com bastante fidelidade pelos mapas de M-AMBI 
(FIGURA 10 e 11) e ressaltam a utilidade (ou fragilidade) deste índice diante de 
perturbações hidrodinâmicas (MUXIKA et al., 2005; MUXIKA et al., 2007). 
Uma outra fonte de variabilidade pode ser atribuída ao tipo de índice e seu 
enfoque. Costello et al. (2004) examinou a freqüência do uso de índices de 
diversidade na literatura científica e descobriram que a medida mais amplamente 
utilizada e popular da diversidade é a riqueza de espécies (e. g. número de 
espécies, índice de Margalef), imediatamente seguido pelo índice de Shannon-
Wiener e os índices de uniformidade. Embora sejam altamente aplicadas, alguns 
autores (WARWICK & CLARKE, 1998; WILKINSON, 1999; ROGERS et al., 1999;. 
GRAY, 2000) apontam que estes medidas podem ser altamente influenciadas por 
diferentes tamanhos de amostra, esforço amostral, tipos de habitat ou complexidade 
ambiental, não apresentando um comportamento monotônico em resposta à 





Pinto et al. (2009) estudaram o efeito do tamanho da malha na classificação 
gerada por vários índices, concluindo que amostras processadas com malhas mais 
grossas foram menos rigorosas na classificação do estado de qualidade ambiental. 
Neste estudo a aplicação da soma de organismos das réplicas por ponto evitou 
grande variabilidade entre resultados das réplicas e a alta porcentagem de pontos 
com mais de 20% de organismos sem atribuição específica de grupos ecológicos. 
Muitas vezes, uma única espécie dentro de um grupo pode apresentar alta 
plasticidade comportamental, ocupando diferentes papéis ecológicos em ambientes 
diferentes ou modificando o seu papel de acordo com mudanças nas condições 
ambientais ou disponibilidade de recursos (JACOBS & PODOLSKY, 2010). Por isso, 
uma espécie sem classificação que receba ajuste para um nível taxonômico mais 
próximo (e.g. BORJA et al., 2008) tem chances potenciais de ser enganosa, por 
exemplo, no banco de dados do AMBI, espécies diferentes de poliquetas do gênero 
Boccardia possuem intervalo de até quatro classificações dentro dos cinco grupos 
ecológicos. 
Neste quesito, duas classificações de organismo, pré-definidas pelo AMBI, 
merecem destaque pela potencial variabilidade que podem causar em todos 
resultados obtidos neste estudo para estes quatro estuários. Os poliquetas da 
família Paraonidae – representados pelo gênero Aricidea sp. (GI) – e os poliquetas 
da família Magelonidae, que no banco de dados do AMBI tinham mais de 13 
espécies do gênero Magelona, todas com a mesma classificação (GI). Estas duas 
famílias foram classificadas como espécie sensível, tendo presença marcante nos 
setores médios e internos de todos os estuários, inclusive com boa freqüência nos 
transectos tidos como críticos. Tanto Paraonidae quanto Magelonidae necessitam de 
revisão das suas classificações ecológicas na comunidade bêntica. Para o índice 
BENTIX (SIMBOURA & ZENETOS, 2002; SIMBOURA, 2003), Magelona papillicornis 
faz parte do grupo tolerante (equivalentes aos grupos IV e V do AMBI). Esta espécie 
influenciou (positivamente) os resultados dos setores internos (transectos 7 a 9) de 
Babitonga no inverno e Guaratuba nas duas campanhas. 
Muitos trabalhos apontam as famílias Paraonidae e Magelonidae como 





et al., 1998; HILBIG & BLAKE, 2000), como também, sua resistência à 
contaminação por esgotos em sedimentos contaminados por emissários submarinos 
no Mar Mediterrâneo (DEL-PILAR-RUSO et al., 2009).  
Em especial, trabalhos realizados no complexo estuarino de Paranaguá, 
encontraram altas densidades de Magelona papillicornis em pradarias de Halodule 
wrightii, na Ilha do Mel, em associação com teores mais elevados de matéria 
orgânica e seston (SORDO, 2008). O trabalho de Rocha (2006) avaliou o uso de 
suficiência taxonômica, ao longo de um gradiente de poluição, no sublitoral da Baía 
de Paranaguá e mostrou que as espécies Edwardsia fusca (GI), Magelona 
papillicornis (GI) e Owenia sp.(GI) apresentaram grande contribuição e importância 
na composição da comunidade macrobêntica. Juntas foram às espécies mais 
abundantes principalmente nos pontos definidos como poluídos. Por fim, neste 
mesmo local, Hadlich (2010) utilizou abordagem hierárquica para analisar a 
variabilidade espacial de associações de poliquetas ao longo deste gradiente de 
contaminação e comprovou que as espécies Magelona papillicornis e Aricidea taylori 
podem ser utilizadas como espécies indicadoras de condições moderadas de 
contaminação em estudos de monitoramento ambiental, particularmente em 
situações de perturbações antrópicas, como a poluição orgânica por esgotos. 
  
 A atribuição das espécies dominantes de relevantes grupos ecológicos é um 
passo crítico e também gerador de discrepâncias anteriormente relatadas em outros 
estudos (SALAS et al., 2004; MARIN-GUIRAO et al., 2005; ALBAYRAK et al., 2006; 
LABRUNE et al., 2006; BIGOT et al., 2008). 
Apesar de tantas ressalvas, limitações e baixa robustez dos índices em 
ambientes estuarinos, algumas situações chamaram maior atenção pela 
circunstância e padrão apresentados.  
Na análise espacial da Baía das Laranjeira na campanha de inverno (FIGURA 
9), os padrões apresentados pelos mapas corroboram com as análises uni e 
multivariadas, realizadas por Pieper (2007) sobre a distribuição da macrofauna 
bêntica, que evidenciaram diferenças significativas entre às margens leste (maior 





e tendência de uniformização nos transectos finais. Ressaltando a utilidade da 
abordagem espacial, juntamente com os índices, na visualização de gradientes 
ambientais (DALE & BEYELER, 2001). 
Na campanha de verão (FIGURA 10), o maior regime pluviométrico 
intensificou a formação de zonas de máxima turbidez que ocorrem próximo ao canal 
de ligação com a Baía de Pinheiros (NOERNBERG, 2001), conhecida como Furo do 
Tibicanga, e que foram detectadas por AMBI nesta região. Foi registrada (ponto 30) 
altas densidades do filo Phoronida (GI), que comumente se associa à regiões com 
grande disponibilidade de material particulado. A presença de Heleobia australis foi 
inexpressiva, denotando o alto grau de complexidade hidrodinâmica atuante neste 
sistema. Importante ressaltar que a presença de Phoronida nada contribui na 
variabilidade do índice, neste caso específico a causa provável foram os altos 
valores de concentração de carbono orgânico total (ANEXO 19.A), nesta região 
influenciada pela zona de máxima turbidez. 
O carbono orgânico total tende a se correlacionar com fatores que causam 
estresse ecológico como, por exemplo: baixos níveis de oxigênio e altos níveis de 
sulfeto e amônia dissolvidos, contaminação química do sedimento (GRAY et al., 
2002; HARGRAVE  et al., 2008), por tal razão o carbono orgânico total pode servir 
como um indicador de rastreio de sintoma, nível ou estresse ecológico (HYLAND et 
al., 2005; MAGNI et al., 2009).  
Este mesmo tipo de situação foi apontada por AMBI na análise espacial da 
Baía da Babitonga em ambas campanhas ((FIGURA 13 e 14) e (ANEXO 20)). Na 
campanha de inverno, no transecto 4, foi mais representativa a alta abundância de 
Capitella sp. (GV). Na campanha de verão os transectos 3 e 4 apresentaram menos 
abundância de Capitella sp. e maior diversidade, porém com representantes     
como: Laonice sp.(GIII), Spiophanes kroeyeri (GIII), Neanthes sp. (GIII), Tharyx sp. 
(GIV) e Prionospio sp. (GIV). As espécies “sensíveis” (GI) Aricidea sp., Magelona sp. e 









A abordagem espacial foi muito útil na visualização de gradientes e se mostrou 
uma importante ferramenta de realce na investigação de padrões, que muitas vezes 
ficam mascarados pelo grande número de dados ou baixa amplitude nos valores dos 
índices e concentrações das variáveis abióticas. 
A análise de redundância forneceu importante contributo ao determinar o nível 
de relacionamento das variáveis bióticas com abióticas e a disposição dos pontos 
amostrais, permitindo a visualização de diferentes gradientes sobrepostos. 
A aplicação dos índices foi realizada em caráter experimental, não devendo 
portanto, servir de referencial quanto aos níveis de classificação ambiental 
encontrados neste estudo, pois serviram apenas como proxy de perturbação 
ambiental para detecção de  alterações na estrutura da macrofauna bêntica. 
O padrão de variabilidade dos índices, nesta escala mais ampla, demonstrou 
que M-AMBI é mais sensível aos efeitos promovidos pela hidrodinâmica, enquanto 
que AMBI, foi mais particularmente afetado por zonas de máxima turbidez e altas 
concentrações de carbono orgânico total. 
Ficou comprovado que qualquer tentativa de inferência sobre a qualidade 
ambiental destes estuários, a partir dos índices, será frustrada sem conhecimento 
prévio da variabilidade natural destes ambientes em várias escalas (TATARANNI & 
LARDICCI, 2009; CHAPMAN et al., 2010) e sem o conhecimento específico de cada 
espécie e suas preferências nestes ambientes (DIAZ et al., 2004). Para finalizar, 
falta ainda encontrar uma clara distinção entre as respostas dos índices em 
ambientes poluídos, ou em degradação, frente às respostas dos índices em 
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ANEXO 9 – Listagens de todas as espécies que necessitaram ser reenquadradas, 
ignoradas ou ficaram sem atribuição no processamento de dados do índice AMBI.  
 
Abra brasiliana  changed by Abra sp. (III) 
Abra lioica  changed by Abra sp. (III) 
Acteocina candei  changed by Acteocina sp. (II) 
Acteocina cf candei  changed by Acteocina sp. (II) 
Acteon pelecais  changed by Acteon sp. (I) 
Actiniaria sp  changed by ACTINIIDAE (II) 
Aglaophamus juvenalis  changed by Aglaophamus sp. (II) 
Alpheus sp  changed by Alpheus sp. (II) 
Amphiodia atra  changed by Amphiodia sp. (I) 
Amphionereis articulata  changed by OPHIUROIDEA (II) 
Amphiopholis squamata  changed by Amphipholis squamata (I) 
Amphipoda ignored 
Amphiura complanata  changed by Amphiura sp. (II) 
Anachis lyrata  changed by Anachis avara (I) 
Anachis sparsa  changed by Anachis avara (I) 
Anadara brasiliana  changed by Anadara sp. (not assigned) 
Anadara sp1  changed by Anadara sp. (not assigned) 
Ancinus gaucho  changed by Ancinus granulatus (I) 
Anêmona  changed by CNIDARIA (I) 
Anomalocardia brasiliana ignored 
Anomura sp1  changed by Pagurus sp. (II) 
Aplysia  changed by Aplysia sp. (I) 
Aricidea acmira sp  changed by Aricidea albatrossae (I) 
Aricidea albatrossea  changed by Aricidea albatrossae (I) 
Aricidea sp  changed by Aricidea albatrossae (I) 
Armandia hossfeldi  changed by Armandia sp. (I) 
Ascídia  changed by Ascidia sp. (III) 
Austenixia sp no assigned 
Axiotella brasiliensis  changed by Axiothella sp. (I) 
Axiotella sp  changed by Axiothella sp. (I) 
Barantolla sp  changed by Barantolla sp. (not assigned) 
Biffarius delicatulus ignored 
Biffarius sp ignored 
Bivalves juvenis ignored 
Bivalvia ignored 
Boonea sp no assigned 
Bowmaniella brasiliensis ignored 
Brachiura sp ignored 
Branchiostoma caribeaum  changed by Branchiostoma caribaeum (I) 
Callinectes danae no assigned 
Calyptraea sp.  changed by CALYPTRAEIDAE (I) 
Capitella sp  changed by Capitella sp. (V) 
Capitomastus sp  changed by Capitomastus sp. (V) 
Caprilla sp.  changed by Caprella sp. (II) 
Cardiomya cleryara  changed by Cardiomya costellata (I) 
Caridae sp ignored 
Carideo ignored 
Cassostrea mangle  changed by OSTREIDAE (I) 
Ceratocephale crosslandi  changed by Ceratocephale sp. (II) 
Chaetognata ignored 
Chaetopteridae  changed by Chaetopterus sp. (I) 
Chaetopteros sp.  changed by Chaetopterus sp. (I) 
Chione  changed by Chione sp. (II) 
Chione cancellata  changed by Chione sp. (II) 
Chione latilirata  changed by Chione sp. (II) 
Chione paphia  changed by Chione sp. (II) 
Chione pubera  changed by Chione sp. (II) 
Chione sp  changed by Chione sp. (II) 
Chione subrostrata  changed by Chione sp. (II) 
Chrysallida gemmulosa  changed by Chrysallida sp. (II) 
Cirratulus sp  changed by Cirratulus sp. (IV) 





Cispidaria braziliensis  changed by Cuspidaria sp. (I) 
Cistenides sp no assigned 
Clymenella sp  changed by Clymenella sp. (I) 
Clymenella dalesi  changed by Clymenella sp. (I) 
Cnidario sp  changed by CNIDARIA (I) 
Codaki costrata no assigned 
Codakia sp no assigned 
Colônia de Briozoa  changed by BRYOZOA (II) 
Colônia de Cnidaria  changed by CNIDARIA (I) 
Columbeliidae sp1  changed by Columbella adansoni (I) 
Copepode ignored 
Corbula lyoni  changed by Corbula sp. (IV) 
Corbula sp  changed by Corbula sp. (IV) 
Corophidae  changed by Corophium acherusicum (III) 
Craca no assigned 
Craniella cranium no assigned 
Crapella sp.  changed by Caprella sp. (II) 
Crassinella sp. no assigned 
Crinoidea no assigned 
Crustacea ignored 
Crustaceo sp ignored 
Ctena orbiculata  changed by Ctena decussata (I) 
Ctena sp  changed by Ctena decussata (I) 
Cumacea no assigned 
Cyclinella tenuis  changed by VENERIDAE (I) 
Cyclostremiscus pentagonus no assigned 
Dasybranchus sp  changed by Dasybranchus sp. (III) 
Decapoda ignored 
Diastylis simpterygiae  changed by Diastylis sp. (I) 
Diopatra tridentada  changed by Diopatra tridentata (II) 
Diplodonta nucleiformis  changed by Diplodonta sp. (II) 
Dispio remanei  changed by Dispio sp. (III) 
Donax gemmula  changed by Donax sp. (I) 
Dorvillea articulata  changed by Dorvillea sp. (not assigned) 
Dorvillea sp  changed by Dorvillea sp. (not assigned) 
Echinoidea sp  changed by ECHINOIDEA (I) 
Edwardsia fusca  changed by Edwardsia sp. (II) 
Elachisina floridana no assigned 
Epitonium angulatum  changed by Epitonium sp. (I) 
Epitonium candreadum  changed by Epitonium sp. (I) 
Epitonium sp  changed by Epitonium sp. (I) 
Esponja ignored 
Eteone sp  changed by Eteone sp. (III) 
Euclymene sp  changed by Euclymene sp. (not assigned) 
Eulimidae no assigned 
Eunoe papilosa  changed by Eunoe sp. (II) 
Eunoe serrata  changed by Eunoe sp. (II) 
Euridice littoralis  changed by Eurydice sp. (I) 
Eurithoe sp  changed by Eurythoe complanata (I) 
Eurycide litorales  changed by Eurydice sp. (I) 
Eurytium limosus ignored 
Euydice littoralis  changed by Eurydice sp. (I) 
Excirolana armata no assigned 
Fabia emiliai ignored 
Felaniella cf candeana no assigned 
Felaniella sp  changed by Felaniella usta (not assigned) 
Felaniella vilardeboana no assigned 
Fimbriosthenelais marianae  changed by Fimbriosthenelais minor (II) 
Foraminifera no assigned 
Galatowenia oculata  changed by Galathowenia oculata (III) 
Glicymeris sp.  changed by Glycymeris bimaculata (II) 
Glycinde multidens  changed by Glycinde sp. (II) 
Goniada litorea  changed by Goniada littorea (II) 
Goniadides cabra  changed by Goniadides carolinae (II) 
Grapsidae ignored 
Gyptis  sp  changed by Gyptis sp. (II) 





Heliobia australis  changed by Heleobia australis (IV) 
Hemipholis elongata  changed by OPHIUROIDEA (II) 
Hemipodia californiensis  changed by Hemipodia borealis (II) 
Hemipodia pustatula  changed by Hemipodia borealis (II) 
Hemipodia simplex  changed by Hemipodia borealis (II) 
Hesionidae sp1  changed by Hesionides sp. (II) 
Heterocrypta lapidea no assigned 
Heteromastus sp  changed by Heteromastus sp. (IV) 
Hidrozoa  changed by HYDROZOA (I) 
Hippidae sp ignored 
Hipponae sp. no assigned 
Hirudinea sp  changed by HIRUDINEA (IV) 
Hydroedes sp.  changed by Hydroides sp. (III) 
Hypsicomus sp no assigned 
Inermonephtys palpata  changed by Inermonephtys inermis (II) 
Iospilus sp no assigned 
Isocheles sawayai  changed by Isocheles pilosus (II) 
Isolda puchaella  changed by Isolda pulchella (not assigned) 
Isopoda ignored 
Kallipseudes shubartii  changed by Kalliapseudes schubarti (II) 
Kimbergonuphis sp  changed by Kinbergonuphis sp. (II) 
Kinbergonuphis difficilis  changed by Kinbergonuphis sp. (II) 
Kinbergonuphis fauchaldi  changed by Kinbergonuphis sp. (II) 
Kinbergonuphis nonatoi  changed by Kinbergonuphis sp. (II) 
Kupellonura sp. ignored 
Laonereis culveri no assigned 
Laonice branchiata  changed by Laonice sp. (III) 
Leiocapitella sp  changed by Leiocapitella sp. (V) 
Ligia sp  changed by Ligia exotica  (I) 
Lioberus castanus  changed by Modiolus sp. (I) 
Loandalia tricuspis  changed by Parandalia fauveli (II) 
Loimia sp  changed by Loimia bandera (I) 
Lucina pectinada  changed by Lucina pectinata (I) 
Lucina sp.  changed by Lucina pectinata (I) 
Lumbricalus januarii  changed by Lumbrineris sp. (II) 
Lumbrineridae  changed by Lumbrinerides sp. (II) 
Lunarca ovalis no assigned 
Lysidia sp no assigned 
Macoma brevifrons  changed by Macoma tenuis (II) 
Macoma constricta  changed by Macoma tenuis (II) 
Macoma sp  changed by Macoma tenuis (II) 
Mactra fragilis  changed by Mactra sp. (I) 
Mactra janeiroensis  changed by Mactra sp. (I) 
Mactra sp  changed by Mactra sp. (I) 
Magelona posterelongata  changed by Magelona sp. (I) 
Magelona riojai  changed by Magelona sp. (I) 
Magelona sp  changed by Magelona sp. (I) 
Magelona variolamellata  changed by Magelona sp. (I) 
Manayunkia brasiliensis  changed by Manayunkia sp. (III) 
Manocorophum ochevusicum  changed by Monocorophium acherusicum (III) 
Maphysa sanguinea  changed by Marphysa sanguinea (II) 
Marphysa sp  changed by Marphysa sp. (II) 
Mediomastus sp  changed by Mediomastus sp. (III) 
Megalopa ignored 
Micronephtys sp.  changed by Micronephthys sp. (II) 
Microspio pigmentada  changed by Microspio pigmentata (II) 
Misidaceo ignored 
Mochaetopterus sp.  changed by Chaetopterus sp. (I) 
Monocorophuim acherusicum  changed by Monocorophium acherusicum (III) 
Mooreonuphis cf lineata  changed by Mooreonuphis sp. (II) 
Mooreonuphis lineata  changed by Mooreonuphis sp. (II) 
Mytela guyanensis  changed by Modiolus sp. (I) 
Mytella sp.  changed by Modiolus sp. (I) 
Mytilidae  changed by Modiolus sp. (I) 
Naineris setosa  changed by Naineris sp. (I) 
Nassarina sp.  changed by Nassarina penicillata (II) 





Natica cayennensis  changed by Natica sp. (II) 
Natica pursilla  changed by Natica sp. (II) 
Neanthes bruaca  changed by Neanthes sp. (III) 
Nematonereis sp.  changed by Nematonereis hebes (II) 
Nemertea  changed by NEMERTINA (III) 
Nephtis fluviatilis  changed by Nephtys fluviatilis (II) 
Nephytis squamosa  changed by Nephtys squamosa (II) 
Nereididae no assigned 
Nereis broa  changed by Nereis sp. (III) 
Nicoleia sp.  changed by Nicolea sp. (II) 
Ninoe brasiliensis  changed by Ninoe armoricana (II) 
Ninoe sp.  changed by Ninoe armoricana (II) 
Nitilica pusila no assigned 
Noculana sp  changed by Nuculana concentrica (I) 
Nonatus  changed by CIRRATULIDAE (IV) 
Notomastus  changed by Notomastus sp. (III) 
Notostraca sp1 ignored 
Nucula puelcha  changed by Nucula sp. (I) 
Nucula sp  changed by Nucula sp. (I) 
Octocoral ignored 
Odontosyllis hetero-falchaeta  changed by Odontosyllis sp. (II) 
Odostomia sp  changed by Odostomia sp. (II) 
Ogryrides alphaerostris  changed by Ogyrides sp. (I) 
Ogyrides sp  changed by Ogyrides sp. (I) 
Ogyris sp.  changed by Ogyrides sp. (I) 
Oligoqueta  changed by OLIGOCHAETA (V) 
Onuphis eremita oculata  changed by Onuphis sp. (II) 
Ophelina gaucha  changed by Ophelina sp. (not assigned) 
Ophellidae no assigned 
Ophiodromus sp  changed by Ophiodromus sp. (II) 
Ophionereis reticulata  changed by OPHIUROIDEA (II) 
Ophionereis veticulata  changed by OPHIUROIDEA (II) 
Ophiophragmus lutkeni  changed by Ophiophragmus japonicus (II) 
Ophiuroide sp  changed by OPHIUROIDEA (II) 
Opisthosyllis no assigned 
Orbina sp  changed by Orbinia sp. (I) 
Orbinidae  changed by Orbinia sp. (I) 
Ostracoda Sp1  changed by OSTRACODA (not assigned) 
Owenia sp  changed by Owenia fusiformis (II) 
Owenia sundevalli  changed by Owenia fusiformis (II) 
Paecilochaetus trilobatus  changed by Poecilochaetus sp. (I) 
Panopea abbreviata no assigned 
Parandalia fauvelis  changed by Parandalia fauveli (II) 
Parandalia tricuspis  changed by Parandalia fauveli (II) 
Paraprionospio dayi  changed by Prionospio dayi (IV) 
Paraprionospio multibranquiata  changed by Prionospio multibranchiata (III) 
Paraprionospio sp  changed by Paraprionospio pinnata (IV) 
Parrella macropteryx no assigned 
Pectinaridae  changed by Pectinaria sp. (I) 
Peisos petrunkevitchi ignored 
Peneidae ignored 
Peneidae pós larva ignored 
Pennatulacea  changed by Pennatula sp. (I) 
Perinereis anderssoni  changed by Perinereis cultrifera (III) 
Phalae minuta  changed by Pholoe sp. (II) 
Philo sp. no assigned 
Phonida no assigned 
Phonozoa no assigned 
Phoronis sp  changed by Phoronis sp. (II) 
Phoxocephalopidae no assigned 
Phragmatopoma caudata no assigned 
Phyllodoce panamensis  changed by Phyllodoce sp. (II) 
Phyllodocidae  changed by Phyllodoce sp. (II) 
Phylo felix  changed by Phylo sp. (I) 
Pinnixa cf rapax  changed by Pinnixa floridana (I) 
Pinnixa sp. ignored 





Pionosyllis pectinata  changed by Pionosyllis sp. (II) 
Piromis sp  changed by Piromis sp. (I) 
Pitar rostatus  changed by Pitar rudis (II) 
Pitar sp  changed by Pitar rudis (II) 
Planaria  changed by PLATYHELMINTHES (II) 
Plastyischnopidae ignored 
Poecilochaetus australiensis  changed by Poecilochaetus sp. (I) 
Poecilochaetus australis  changed by Poecilochaetus sp. (I) 
Poecilochaetus johsoni  changed by Poecilochaetus sp. (I) 
Poecilochaetus sp  changed by Poecilochaetus sp. (I) 
Poecilochaetus trilobatus  changed by Poecilochaetus sp. (I) 
Polidora socialis  changed by Polydora socialis (IV) 
Polydora sp.  changed by Polydora socialis (IV) 
Polygordius sp  changed by Polygordius sp. (I) 
Portunidae sp1 ignored 
Pragmatophoma sp. no assigned 
Priapulide  changed by PRIAPULIDA (III) 
Prionaspis sp. no assigned 
Prionospio pigmentada  changed by Microspio pigmentata (II) 
Prionospio sp.  changed by Prionospio dayi (IV) 
Prionospio streenstrupi  changed by Prionospio steenstrupi (IV) 
Protoaricia sp.  changed by Protoaricia oerstedii (III) 
Renilla reniformis ignored 
Renilla sp. no assigned 
Scaphopoda no assigned 
Scolelepis sp  changed by Scolelepis squamata (III) 
Scoloplos ohlini  changed by Scoloplos sp. (I) 
Semele proficua  changed by Semele venusta (II) 
Sergestidae sp1 ignored 
Sigambra grubei  changed by Sigambra tentaculata (IV) 
Sigambra sp  changed by Sigambra tentaculata (IV) 
Sipuncula sp  changed by SIPUNCULA (I) 
Sistenides sp. no assigned 
Solen tehuelchus  changed by Solen dunkerianus (I) 
Sphenia antillensis  changed by Sphenia fragilis (II) 
Spiochaetopterus sp  changed by Spiochaetopterus sp. (III) 
Spionidae sp. no assigned 
Spiophanes kroeyeri  changed by Spiophanes kroyeri (III) 
Sthenelais limicola  changed by Sthenelais limicola (II) 
Sternaspidae  changed by Sternaspis sp. (III) 
Sternaspis sp  changed by Sternaspis sp. (III) 
Sthenelais articulata  changed by Sthenelais sp. (II) 
Stomatopoda ignored 
Stramonita haemastoma no assigned 
Streblospio sp  changed by Streblospio sp. (III) 
Strigilla mirabilis  changed by TELLINIDAE (I) 
Strigilla piriformis  changed by TELLINIDAE (I) 
Strigilla pisiformis  changed by TELLINIDAE (I) 
Strigilla sp  changed by TELLINIDAE (I) 
Syllidae  changed by Syllides sp. (II) 
Tagellus divisus  changed by Tagelus divisus (II) 
Tagelus sp  changed by Tagelus sp. (II) 
Tallasinidae sp ignored 
Tanaidaceo sp1 ignored 
Taryx sp.  changed by Tharyx sp. (IV) 
Telinna alternata  changed by Tellina sp. (I) 
Telinna lineata  changed by Tellina sp. (I) 
Telinna punicea  changed by Tellina sp. (I) 
Tellina ihering  changed by Tellina sp. (I) 
Tellina nitens  changed by TELLINIDAE (I) 
Tellina sandix  changed by Tellina sp. (I) 
Tellina sp  changed by Tellina sp. (I) 
Terebellidae  changed by Terebellides sp. (I) 
Terebellides sepultura  changed by Terebellides sp. (I) 
Terebra taurina  changed by Terebra dislocata (I) 
Thalassinidea ignored 





Tharix sp  changed by Tharyx sp. (IV) 
Tipossilys pectinata  changed by Typosyllis sp. (II) 
Tipossyllis sp  changed by Typosyllis sp. (II) 
Transenpita americana  changed by VENERIDAE (I) 
Tripanosyllis sp.  changed by Trypanosyllis sp. (II) 
Turboniella  changed by Turbonilla sp. (I) 
Turbonilla interupta  changed by Turbonilla interrupta (I) 
Upogebia brasiliensis  changed by Upogebia sp. (I) 
Uromuna peterseni  changed by Uromunna ubiquita (II) 
Xanthidae sp ignored 
Zoaps cf ostreum ignored 
 
 
ANEXO 10 – Planilha de dados bióticos e abióticos da Baía de Trapandé na 















ANEXO 11 – Planilha de dados bióticos e abióticos da Baía de Trapandé na 





















ANEXO 12 – Planilha de dados bióticos e abióticos da Baía das Laranjeiras na 





















ANEXO 13 – Planilha de dados bióticos e abióticos da Baía das Laranjeiras na 





















ANEXO 14 – Planilha de dados bióticos e abióticos da Baía de Guaratuba na 





















ANEXO 15 – Planilha de dados bióticos e abióticos da Baía de Guaratuba na 





















ANEXO 16 – Planilha de dados bióticos e abióticos da Baía da Babitonga na 





















ANEXO 17 – Planilha de dados bióticos e abióticos da Baía da Babitonga na 











ANEXO 18 – Planilhas com “Output” dos dados gerados no software AMBI com o 
percentual de participação dos grupos ecológicos em cada ponto, os 
correspondentes valores de AMBI, M-AMBI, Riqueza e Diversidade de Shannon, a 
classificação com o grau de distúrbio ambiental e a porcentagem de organismos que 



















































ANEXO 19 -  A) Mapa de análise espacial da Baía das Laranjeiras no Verão. 
                          Gradiente de concentração de carbono orgânico total (COT).   
                      B) Mapa de análise espacial da Baía de Guaratuba no Inverno. 












ANEXO 20 - Mapa de análise espacial da Baía da Babitonga no inverno (A) e 


































ANEXO 21  
 
Scripts da análise geoestatítica e da análise de redundância (RDA). 
 
###################### MAPA GLM #################### 
rm(list=ls()) 
setwd("C://Documents and Settings//Wagner//My Documents//Dissertação//Cananéia") 
###--------Carregando as bibliotecas necessárias 
library(xlsReadWrite) 
library(geoR) 




###--------Desenhando o mapa 
llCRS <- CRS("+proj=longlat +ellps=WGS84") #Sem isso a longitude fica prejudicada 










# BORDA e PONTOS 
tabxls <- read.xls("CanInvernoTotal.xls") 
dados <- as.geodata(tabxls,data.col=5) 
dados 








text(-48.0343,-25.052, "9",cex=1, family = "JP1", font=1) 





text(-48.018,-25.079, "7",cex=1, family = "JP1", font=1) 
text(-47.987,-25.084, "6",cex=1, family = "JP1", font=1) 
text(-47.964,-25.0877, "5",cex=1, family = "JP1", font=1) 
text(-47.948,-25.0838, "4",cex=1, family = "JP1", font=1) 
text(-47.94,-25.0815, "3",cex=1, family = "JP1", font=1 ) 
text(-47.929,-25.07872, "2",cex=1, family = "JP1", font=1) 
text(-47.918,-25.0695, "1",cex=1, family = "JP1", font=1) 
 
#Poisson 
mcmc.t <- mcmc.control(S.scale = 0.6, thin=10, n.iter=200, burn.in=100) 
model.t <- list(cov.pars=c(0.6, 0.01), beta=1, family="poisson") 
outmcmc.t <- glsm.mcmc(dados, model= model.t, mcmc.input = mcmc.t) 
mcmcobj.t <- prepare.likfit.glsm(outmcmc.t) 
lik.t <- likfit.glsm(mcmcobj.t, ini.phi = 0.1, fix.nugget.rel = TRUE) 
grid <- expand.grid(seq(-48.03909,-47.90915,by=0.0003), seq(-25.08599,-
25.02267,by=0.0003)) 
krig <- pois.krige(dados, loc=grid, krige=list(cov.pars=c(1,1),beta=1),mcmc.input=mcmc.t) 
 
image(krig, border=borda, loc=grid, col=rainbow(50, start=.2, end=.8), 
coords.data=dados$coords, xlab="Coord X", ylab="Coord Y",add=T) 





vert=FALSE, off=-3, cex=1, 
col=rainbow(50, start=.2, end=.8)) 
 
--------------------------------------------------------------------------------------------- 





dadosR<- read.table("C:/Users/Wagner/Documents//RegCanInv.txt",header=TRUE, dec=",") 
head(dadosR) 
biot <- dadosR[,2:5] 
N <- dadosR[,6] 





MO <- dadosR[,8] 
C <- dadosR[,9] 
Média <- dadosR[,10] 
Seleção <- dadosR[,11] 
Cascalho <- dadosR[,12] 
Areia <- dadosR[,13] 
Silte <- dadosR[,14] 
Argila <- dadosR[,15] 
Finos <- dadosR[,16] 
CaCO3 <- dadosR[,17] 
Energia <- dadosR[,18] 
abiot <- data.frame(N,P,MO,C,Média,Seleção,Cascalho,Areia,Argila,Finos,CaCO3,Energia) 
meu.rda <- rda(sqrt(biot+.1) ~ 
N+P+MO+C+Média+Seleção+Cascalho+Areia+Argila+Finos+CaCO3+Energia,abiot) 
plot(meu.rda) 
summary(meu.rda) 
 
